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resumo As minas de minério radioactivo abandonadas geram graves problemas 
ambientais como a contaminação de águas superficiais e subterrâneas, devido 
à produção de efluentes ácidos ricos em metais e radionuclídeos. A utilização 
indevida destas águas contaminadas ou escorrências acidentais acarretam 
graves riscos para a saúde das populações humanas vizinhas e para a 
sustentabilidade dos ecossistemas de água doce. No âmbito de uma análise 
de risco em curso, e de forma a complementar a informação ecotoxicológia já 
disponível para o efluente de uma mina de urânio abandonada (Cunha Baixa, 
Mangualde, Centro de Portugal), para diversas espécies de água doce, 
efectuou-se um ensaio ecotoxicológico com Carassius auratus, de forma a 
determinar a toxidade aguda deste efluente. Assim os valores de CE50 
(concentração efectiva que causa a morte de 50% dos organismos testados) 
para Carassius auratus foram EC50-24h= 82,90% (IC95% = 75,2- 94,8); EC50-48h 
=78,20% (IC95% =78,2- 86,2) e EC50-96h = 76,6% (IC95% = 75,9- 77,3). De forma 
a avaliar o papel da acidez do efluente na mortalidade dos organismos, estes 
foram expostos ao efluente não diluído, com pH ajustado para um valor 
próximo da neutralidade, durante 24H. Após este período de exposição não 
houve registo de mortalidade, pelo que se pode concluir que a acidez tem um 
papel preponderante na toxicidade aguda do efluente. Sendo o urânio um dos 
elementos de maior preocupação neste tipo de efluentes, foi realizado um 
teste ecotoxicológico com Carassius auratus, expondo os organismos a 
concentrações sub-letais de nitrato de uranilo, durante 96h, para avaliar a 
bioacumulação de urânio no músculo e o efeito do ião uranilo em parâmetros 
sub-letais como o comportamento alimentar, a actividade da enzima catalase 
hepática e a peroxidação lipídica das células hepáticas, através da medição 
dos níveis de substâncias reactivas ao ácido tiobarbitúrico (TBARS). Estes 
mesmos parâmetros foram ainda avaliados 48 e 96h após a exposição ter 
terminado. A espécie Carassius auratus demonstrou ser capaz de biocumular 
urânio no músculo, quando exposta a concentrações de urânio relativamente 
elevadas (450 e 2025g L
-1
). Da mesma forma estes organismos são capazes 
de eliminar o urânio deste tecido, para níveis equivalentes aos do controlo, 
após 48h de pós-exposição. Não obstante tal facto, o comportamento 
alimentar dos peixes parece não ter sido afectado, na medida em que a 
proporção de presas ingeridas aumentou significativamente, relativamente ao 
controle, ao longo do tempo (P< 0,05). Contudo, o factor concentração não 
teve qualquer efeito significativo neste aumento. Não foi possível dosear a 
actividade da enzima catalase nos organismos expostos à concentração mais 
elevada de nitrato de uranilo; este parâmetro não sofreu alterações no período 
de pós-exposição. Tal facto pode ter resultado, da inibição directa desta 
enzima, por ligação do urânio a grupos –SH da proteína. Contudo, a inibição 
desta enzima, não resultou num dano oxidativo mais agravado das células 
hepáticas, na medida em que não se observaram diferenças significativas nos 
níveis de TBARS, registadados nos organismos expostos às diferentes 
concentrações da solução de nitrato de uranilo. Recomenda-se a avaliação 
destes parâmetros, conjugados com parâmetros de genotoxicidade, para 
períodos de exposição mais longos.  
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abstract  
 
Radioactive ore abandoned mines generate serious environmental problems 
such as the contamination of surface and groundwater resources, due to the 
production of an acid mine drainage rich in metals and radionuclides. Misuse of 
contaminated water or accidental surface runoffs poses serious risks to the 
health of local population and to the sustainability of freshwater ecosystems. 
Hence, as part of the Ecological Risk Assessment (ERA) that is being carried 
out for Cunha Baixa uranium mine (Mangualde, Centro de Portugal), to 
complement the ecotoxicological information, already available for different 
freshwater species (e.g. algae and invertebrates), for the mine effluent, an 
acute ecotoxicological assay with Carassius auratus was performed in this 
study. Thus the EC50 concentrations (effective concentrations that are 
responsible by the mortality of 50% of tested organisms) recorded for 
Carassius auratus were: CE50-24h= 82,90% (IC95% = 75,2- 94,8); CE50-48h 
=78,20% (IC95% =78,2- 86,2) and CE50-96h = 76,6% (IC95% = 75,9- 77,3). 
Furthermore, in order to assess the role of effluent acidity in fish mortality, the 
organisms were exposed to the effluent, with pH adjusted to neutrality, for 24H. 
No mortality was recorded after this exposure period, suggesting that the acidic 
pH has a crucial role in the acute toxicity of the effluent. Since uranium is a 
highly concerning element in this kind of effluents, a ecotoxicological test with 
Carassius auratus was performed, in which organisms were exposed to sub-
letal concentrations of uranyl nitrate, for 96 hours. The  bioaccumulation of 
uranium in the muscle and the effect of this element in the activity of liver 
catalase and in lipid peroxidation of hepatic cells, by measuring of thiobarbituric 
acid-reactive substances (TBARS) were the parameters assessed. Moreover, 
in order to evaluate the ability of fish to recover from these sub-lethal effects, 
the same parameters were evaluated 48 and 96h after the exposure has 
ceased. Carassius auratus showed the ability to significantly bioaccumulate 
uranium, in the muscle, when exposed to the highest concentrations of uranyl 
nitrate tested (450 and 2025g L
-1
). Fish were also able to depurate uranium 
from this tissue, after 48h of post-exposure. Despite the internalization of 
uranium the feeding behaviour was not significantly affected. Animals showed a 
significant increase in the proportion of preys consumed, when compared with 
animals from the control, with increasing post-exposure period. Nevertheless, a 
no significant effect of concentrations was recorded. It was not possible to 
quantify the activity of catalase, in the liver of fish exposed to the highest uranyl 
nitrate concentration (2025 g L
-1
). The same fact persists during the post-
exposure period. These results may be explained by direct inhibition of 
catalase due to the ability of uranium to link to groups -SH from proteins. 
However, this inhibition do not result in more pronounced oxidative stress 
effects because no significant differences, in the levels of TBARS,  were 
recorded among animals exposed to different test concentrations and those 
from the control. We recommend the evaluation of these parameters in parallel 
with other aimed in evaluating genotoxic effects for long exposure periods. 
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1. Introdução Geral 
 
 Os sistemas aquáticos são entendidos, sem paradoxos, como os principais 
receptores de inúmeros poluentes, pois para além das descargas directas, são ainda alvo da 
contaminação resultante da deposição atmosférica e lixiviação do solo (Pacheco, 1999). 
Estes sistemas têm sido sujeitos a pressões crescentes, à medida que as descargas de 
efluentes aumentam e que os fluxos de água são alterados. Inevitavelmente a 
disponibilidade de água doce tem diminuído concomitantemente com o aumento da 
poluição deste recurso. Assim, independentemente da sua origem, o meio aquático é o 
depósito de uma grande variedade de produtos químicos (Long e Buchman, 1990; Mackay 
et al., 1992; Mackay et al., 1992b; Tanabe et al., 2004), as perturbações resultantes no 
biota aquático surgem após a exposição aguda a misturas complexas de contaminantes ou 
devido a períodos de exposição crónica (Hopkins et al. 2004; Klerks, 1999; Long e 
Buchman, 1990; Moore, 2002). Com o objectivo de perceber tais perturbações a 
Ecotoxicologia Aquática tem vindo a desenvolver e a padronizar, desde os anos 80, 
baterias de testes/ensaios laboratoriais com organismos de diferentes espécies e de 
diferentes níveis tróficos. Os testes de toxicidade, através de exposições em condições 
controladas, a concentrações definidas e mensuráveis de compostos individuais permitem a 
determinação de curvas dose – resposta, fundamentais para prever a incidência de efeitos 
ao nível individual ou sub-individual (Goyer e Clarkson, 2001). Os dados de toxicidade 
obtidos para as diferentes espécies, e para os diferentes parâmetros avaliados, podem 
subsequentemente ser integrados e utilizados no cálculo de valores de referência para os 
diferentes contaminantes, como as concentrações que previsivelmente não produzem 
efeitos (do Inglês: Predicted no Effect Concentrations -PNEC), para os organismos 
aquáticos. Estes valores extrapolados pressupõem a protecção, não apenas de espécies 
individuais, mas de todo o ecossistema e, são de grande utilidade, numa Análise de Risco 
Ecológico (ARE), sobretudo nas etapas iniciais, para se comparar com as concentrações 
que se prevê que possam a vir estar presentes no meio ambiente (do Inglês: Predicted 
environmental concentration - PEC) ou com as concentrações que se podem registar num 
local já contaminado, fazendo desta forma uma avaliação preliminar dos riscos (USEPA, 
1998; Weeks and Comber, 2005). Contudo, o grau de incerteza associado a este tipo de 
avaliação, baseada na comparação com valores de referência, é geralmente elevado por 
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diversos motivos, nomeadamente pelo facto de: i) estes valores se basearem em testes 
efectuados com um número reduzido de espécies; ii) as espécies utilizadas em laboratório 
serem diferentes das que estão presentes nos ecossistemas potencialmente em risco e ainda, 
este tipo de avaliação não ter em conta as interacções entre as espécies e o papel dos 
factores abióticos na mobilização, biodisponibilidade e impacto dos contaminantes. Em 
suma, subsiste o problema da biocomplexidade existente nos níveis de organização 
biológica mais elevados (Hinton et al., 2005). Pelo que se torna pertinente que as respostas 
individuais e sub-individuais aos contaminantes (que são muito sensíveis e passíveis de 
serem quantificadas após um curto período de exposição) sejam integradas com avaliações 
dos efeitos nas populações, comunidades e ecossistema (Burton, 1991; Peakall, 1992). Isto 
porque as variáveis de reduzida complexidade biológica são mais sensíveis do que as 
alterações ao nível das populações ou comunidades, contudo as últimas são mais 
protectoras dos ecossistemas e permitem fazer previsões com alguma segurança. Não 
obstante este facto, os efeitos observados a um baixo nível de organização biológica 
poderão ainda não ser detectáveis ao nível das populações ou da comunidade, pelo que 
apesar da sua reduzida relevância ecológica se tornam excelentes sinais de alerta precoces 
de perturbações (Castro et al., 2004; Jensen et al., 1997; Newman, 1998).   
           
 1.1. Biomarcadores         
           
 Para detectarmos as respostas fisiológicas e bioquímicas dos organismos expostos a 
contaminantes, o uso de biomarcadores moleculares apresenta vantagens, na medida estes 
são geralmente parâmetros sensíveis ao nível sub-individual (Jensen et al., 1997); 
facilmente mensuráveis; que permitem detectar precocemente, os efeitos adversos que se 
farão sentir a níveis mais elevados de complexidade. Adicionalmente a avaliação de grande 
parte dos biomarcadores é de aplicação rápida, de baixo custo e passível de ser aplicada a um 
número abrangente de espécies e a um número elevado de indivíduos (Newman, 1998). 
Assim, a utilização de biomarcadores, quer para monitorização da qualidade ambiental, 
quer para a obtenção de informação relativa à condição dos organismos que se encontram 
em ecossistemas poluídos, tem recebido crescente atenção nos últimos anos (Lopes et al., 
2001; Lionetto et al., 2003; Ozmen et al., 2006; de la Torre et al., 2007).  
 Entre as várias definições de biomarcador salientamos a de Timbrell, 1998, que o 
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define como todas as alterações bioquímicas, histológicas ou fisiológicas induzidas por 
contaminantes e que podem ser mensuráveis num sistema ou amostra biológica. Do 
ponto de vista bioquímico, podemos falar de biomarcadores de neurotoxidade (e.g. 
actividade da enzima acetilcolinesterase), que reflectem efeitos adversos na estrutura ou 
função do sistema nervoso central e/ou periférico, por força de agente biológico, químico 
ou físico (Slikker et al., 2005); biomarcadores de proliferação peroxissomal/stress 
oxidativo (e.g. actividade de enzima catalase, TBARS), relacionados com diversas 
patologias ligadas ao stress oxidativo; biomarcadores de metabolismo de destoxificação 
por conjugação com glutationa nos processos de fase II (e.g. actividade das glutationa-S-
transferases), responsáveis pela biotransformação de substâncias potencialmente nocivas, 
em substâncias de elevada solubilidade em água, e regra geral, mais baixa toxicidade; 
biomarcadores respiratórios (e.g. a actividade da enzima lactato-desidrogenase), cuja 
actividade permite avaliar o estado metabólico dos organismos, no que diz respeito ao 
predomínio do metabolismo anaeróbio sobre o aeróbio. Na escolha de um biomarcador deve 
ter-se em consideração as características do organismo, as condições ambientais em teste, a 
resposta esperada em função do mecanismo de acção do(s) tóxicos a que os organismos estão 
expostos, a via de exposição e a duração da exposição.      
 
 1.2. Os peixes como organismos teste      
            
 Os organismos aquáticos são alvos preferenciais da contaminação aquática. A 
bioacumulação de contaminantes nos seus tecidos e órgãos tem sido objecto de estudo, por 
todo o mundo, sendo considerados óptimos indicadores da avaliação e monitorização da 
qualidade ambiental (e.g. Yarsan et al, 2007; Henry et al., 2004). Tendo em conta as suas 
características fisiológicas, os peixes têm a capacidade de desencadear mecanismos 
adaptativos que se baseiam na manutenção do equilíbrio do meio interno – dependentes de 
um controlo homeostático manifestamente coordenado – que lhes permite sobreviver, 
crescer e reproduzir (Pacheco, 1999). Este autor refere, ainda, que esta adaptabilidade 
assenta numa complexa rede de respostas, como as alterações hormonais, fisiológicas ou 
metabólicas, que podem constituir excelentes indicadores da interacção do organismos 
com o(s) agente(s) químico(s) que, directa ou indirectamente, afectam a qualidade 
ambiental. Estudos recentes (e.g. Alibabić et al., 2007; Smith et al., 2006; Papagiannis et 
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al., 2004; Rashed et al., 2001) demonstraram  ainda que os peixes são organismos 
sensíveis, capazes de fornecerem inúmeras informações relativamente à presença de 
substâncias tóxicas na água, estando particularmente bem documentada a toxicidade 
provocada pelos metais (e.g. Delistraty et al., 2007; Fernandes et al., 2007; Petrlova et al., 
2007). Foi já levado a cabo um número considerável de estudos em peixes da espécie 
Carassius auratus, dedicados a aspectos como as respostas a agentes tóxicos e de stress 
(e.g. Sharifi et al., 1997; Mimeault et al., 2006), mecanismos de recuperação de alterações 
nutricionais (e.g. Kestemont, 1995; Volkoff et al., 2001; Bandyopadhyay et al., 2005), ou 
ainda, alterações citogenéticas (e.g. Luo et al., 2006; Wang et al., 2007a).  
 Tendo em conta que o sistema enzimático antioxidante se encontra virtualmente 
presente em todos os tecidos de vertebrados (mostrando geralmente, maior actividade no 
fígado, o maior órgão de biotransformação de xenobióticos; Zakharov e Clarke, 1993; 
Lemaire et al., 1994), torna-se importante fazer a sua avaliação integrada pois alterações 
neste sistema sinalizam modificações fisiológicas de cariz oxidativo.  As enzimas como a 
catalase (CAT), glutationa peroxidase (GPx), e a superoxido dismutase (SOD) são 
considerados bons indicadores, não só para a determinação de stress oxidativo, como 
também para indicar a grandeza da resposta de populações, cronicamente expostas a 
contaminantes, como metais e outros xenobióticos (Livingstone et al., 1994; Gamble et al., 
1995; Regoli et al., 1998).  
 Ao longo dos últimos anos, pequenos peixes de aquário, como Poecilia reticulata, 
Oryzia slatipes, Danio rerio, Pimephales promelas, Cyprinodon variegatus e (Carassius 
auratus, foram utilizados, no laboratório, como modelos que permitissem estabelecer os 
mecanismos de actuação das substâncias tóxicas, quer pela sensibilidade demonstradas, 
quer pela facilidade de obtenção e manutenção, e finalmente pela sua posição nas cadeias 
alimentares. (Hinton et al. 2005). Carassius auratus (nome comum, pimpão), é uma 
espécie pertencente à família Cyprinidae, frequente nas águas dos rios do Centro do País, 
que pela sua posição intermédia nas cadeias alimentares, poderá ter um papel importante 
no equilíbrio dos Ecossistemas. A sua exposição a metais pesados desencadeia processos 
de bioacumulação sobretudo no fígado, músculo e guelras, (Zhang et al., 2005; 
Bagnyukova  et al., 2007). Rayment e Barry (2000) explicam esta preferência remetendo 
para a acessibilidade destes organismos (quer na natureza em estado selvagem, quer em 
aquacultura), a simples, rápida e económica preparação e análise das amostras, 
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relativamente aos demais métodos alternativos utilizados na investigação da toxicidade em 
água e sedimentos.         
 1.3. Os metais 
 
 O impacto dos metais nos ecossistemas tem sido avaliada medindo os seus níveis 
no ar, água e no solo, e deduzindo os seus potenciais efeitos sobre os organismos. Têm 
sido levados a cabo vários ensaios laboratoriais para avaliar os efeitos de doses específicas, 
de metais individuais (Poston, 1982; Gill et al., 1991, 1992; Labrot et al., 1999; McGeer et 
al., 2000a e 2000b) ou de misturas (Lange et al., 2002; Fleeger et al.2007; Kazlauskiene e 
Vosyliene, 2008) sobre os organismos. Estes trabalhos, bem como determinações in situ, e 
a consequente avaliação dos efeitos, permitiram concluir que os mesmos não se devem 
exclusivamente à concentração do metal, mas a um vasto leque de outros factores 
intrínsecos (e.g. a idade, sexo, tamanho e sensibilidade das espécie e a sua posição na 
cadeia alimentar) ou extrínsecos aos organismos (e.g. a matéria orgânica dissolvida, o pH, 
a dureza da água, a temperatura, a salinidade) que alteram a sua biodisponibilidade 
(Riethmuller et al., 2001; Luoma e Rainbow, 2005; Bagnyukova et al., 2007). 
Daí que os métodos para medir e avaliar os efeitos dos metais no ambiente são bastante 
complexos, não só pela variável sensibilidade dos organismos, como também pela 
necessidade de ferramentas sensíveis, necessárias à detecção dos seus limites, e ainda 
devido à interacção dos próprios metais uns com os outros (Heath, 1995). Peakall e Burger 
(2003) analisaram os efeitos dos metais individualmente, em diferentes organismos, assim 
como o papel de factores ambientais (como o pH e a salinidade) na sua biodisponibilidade, 
tendo verificado que alguns factores aumentam a absorção do metal, enquanto que outros a 
diminuem. Uns apresentam grandes efeitos nos invertebrados, enquanto que outros afectam 
mais significativamente os vertebrados. Os peixes foram considerados, nesse trabalho, 
como espécies “sentinela” e bioindicadores muito úteis para a compreensão do risco, nos 
próprios organismos, no ecossistema e até na saúde Humana.   
 Na actualidade os níveis de metais pesados, em muitas massas de água, superficiais 
e subterrâneas, foram considerados como um elevado risco para a vida aquática e até para a 
saúde Humana. Nestes sistemas e tal como foi mencionado, anteriormente, a origem desses 
metais pode ser diversa, incluindo a contaminação por efluentes ácidos de minas (do 
Inglês: acid mine drainage-AMD). Entre os diferentes metais presentes nos efluentes 
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ácidos de explorações de minério radioactivo, o urânio é um elemento de grande 
preocupação não só pela sua toxicidade química como pela radiológica (Sheppard et al., 
2005). O urânio é um elemento radioactivo de ocorrência natural, que devido à sua 
instabilidade rapidamente decai para outros elementos, igualmente tóxicos (radão, chumbo, 
polónio e bismuto). Alguns autores (Franklin et al. 2000, Charles et al. 2002, Hogan et al. 
2005), têm obtido informação acerca dos factores que influenciam a toxicidade do ião 
uranilo (UVIUO2
2+
), em meio aquático como o pH e dureza. Segundo estes, a diminuição 
da toxicidade do urânio varia inversamente com a diminuição do pH e directamente com o 
aumento da dureza da água, provavelmente devido à redução da entrada de UO2
2+
 nas 
membranas das células e/ou devido à competição com outros iões positivos, com maior 
afinidade para os canais iónicos (Riethmuller et al. 2001). A formação dos complexos de 
urânio, com ligandos inorgânicos (carbonatos, fosfatos ou iões hidroxilo) também diminui 
a toxicidade, devido à redução da sua biodisponibilidade. (Fortin et al. 2004).  
 Existe pouca informação acerca da toxicidade do urânio, para os organismos 
aquáticos. Sheppard et al. (2005) apresenta uma revisão da literatura disponível 
relacionada com a avaliação ecotoxicológica deste elemento para organismos de diferentes 
níveis tróficos. De acordo com a dose, via de administração e forma química dos 
compostos de U, são produzidos diferentes efeitos, nas diferentes espécies, e em diferentes 
órgãos. Os compostos solúveis mostraram ser mais perigosos que os não solúveis. Nos 
estudos apresentados verificou-se uma boa relação entre o efeito da concentração de urânio 
e a dureza da água, aumentando os valores de PNECs (predicted no-effect concentrations) 
com a dureza da água.. 
 
 1.4. A mina de urânio da Cunha Baixa   
 
 A exploração de urânio, em Portugal, decorreu ao longo de quase um século, tendo 
terminado no final do Século XX, num total de cerca de 60 locais, localizados 
principalmente nos distritos de Viseu e Guarda. (ver fig. 1) Desta actividade estima-se que 
cerca de 13 milhões de toneladas de resíduos sólidos foram armazenadas em solos perto 
das áreas mineiras (Carvalho et al., 2003) 
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Figura 1. Localização das principais minas de urânio em Portugal. (adaptado de Carvalho 
et al. 2007).  
 
 A mina de urânio da Cunha Baixa situa-se na "região uranífera das Beiras", no 
concelho de Mangualde, distrito de Viseu, pertencendo ao mesmo complexo mineiro da 
Urgeiriça, do qual fizeram parte as explorações de urânio mais importantes em Portugal. A 
mina da Cunha Baixa, esteve em laboração entre 1967 e 1993, sob a tutela da Junta de 
Energia Nuclear (JEN), passando posteriormente para a responsabilidade da Empresa 
Nacional de Urânio (ENU). Mais tarde a concessão foi depois transferida para a EXMIN - 
Companhia de Indústria e Serviços Mineiros e Ambientais, recentemente denominada 
EDM -Empresa de Desenvolvimento Mineiro, a qual assumiu a responsabilidade da 
requalificação ambiental das áreas mineiras abandonadas, imposta pelo Dec.-Lei nº 198-A, 
2001, de 6 de Julho (ME, 2001).  
 A exploração de minério na Cunha Baixa foi primeiramente efectuada por lavra 
subterrânea (1967 a 1987), a qual atingiu uma profundidade máxima de 150m sendo, no 
final da exploração (1984 a 1991), substituída por lavra de céu aberto (Santos Oliveira e 
Ávila, 2001). Este método de exploração foi acompanhado por processos de lixiviação 
estática, in situ, com ácido sulfúrico (H2S04), de modo a recuperar uma maior quantidade 
possível de óxidos de urânio a partir do minério de baixos teores (Santos Oliveira e Ávila, 
2001; Pedrosa e Martins, 1999). Neste processo, os licores da lixiviação eram recolhidos e 
posteriormente levados para o complexo principal (Urgeiriça) para se proceder à sua 
industrialização (Santo e Freire, 1983). Como resultado da exploração da mina da Cunha 
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Baixa foram extraídas cerca de 500 000 toneladas de minério e 76 000 kg de óxidos de 
urânio (U308) provenientes das operações de lixiviaçao "in situ". Como resultado de toda a 
acatividade mineira, foram então produzidas cerca de 1,1 milhões de toneladas de minério 
pobre e escórias que foram utilizadas para encher os túneis de lavra subterrânea e do céu 
aberto. Os restantes depósitos de escórias foram deixados em escombreiras nas imediações 
da exploração mineira (Santos Oliveira e Ávila, 2001; Neves et al., 1997). Esta intensa e 
prolongada actividade gerou um enorme problema ambiental. Os resíduos da actividade 
mineira contaminaram com radionuclídeos, urânio e outros metais, uma extensa área de 
terrenos agrícolas, a jusante da mina, que são cultivados pelas populações ao longo de uma 
linha de água, que se estende desde a mina até ao Rio Castelo, que desagua no rio 
Mondego. Adicionalmente, e ainda como resultado do processo de lixiviação ácida in situ, 
os rios da região, em particular o rio Castelo, foram igualmente expostos a estes 
contaminates, em função da produção de uma drenagem ácida, nos túneis subterrâneos da 
exploração. Carvalho et al. (2007) encontrou valores elevados de radionuclídeos, em 
amostras de sedimento dos quatro principais rios da região centro do país, nomeadamente o 
Mondego, Dão, Vouga e Távora, e num pequeno riacho que passa pela zona mineira da 
Urgeiriça, a Ribeira da Pantanha, que desagua na secção média do rio Mondego, onde se 
encontraram as concentração de radionuclídeos mais elevadas.  
 Actualmente, os potenciais riscos/perigos destes locais foram já reconhecidos pelas 
entidades responsáveis (Santos Oliveira e Ávila, 2001). Contudo, a reabilitação adequada e 
economicamente viável das áreas mineiras só é possível se tiver por base uma avaliação 
efectiva dos riscos ecológicos que permita tomar decisões acertadas sobre: i) as áreas a 
requerer uma intervenção prioritária, a remoção ou não dos resíduos, a possível 
reflorestação da zona, e a adequação dos tratamentos a efectuar às águas residuais, de 
modo a reduzir o seu impacto nos meios receptores. Contudo, o processo de análise de 
risco de locais contaminados em contexto nacional é dificultado, na sua fase incial pela 
falta de legislação Portuguesa, que estabeleça os valores de qualidade adequados, para 
águas superficiais e solos. Esta lacuna é geralmente compensada com a realização de 
ensaios ecotoxicológicos, com uma bateria de espécies padronizadas e autóctones, que 
representem ao máximo possível, os diferentes níveis tróficos dos sistemas aquático e 
terrestres, as diferentes sensibilidades, e as espécies de maior interesse económico regional. 
Assim, e com este propósito, está em curso, para a área mineira da Cunha Baixa, uma 
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análise de risco ecológico baseada no esquema Inglês e Holandês de análise de risco para 
locais contaminados. No âmbito da primeira estapa desta análise, Antunes et al., (2007a) e 
Marques et al. (2008) registaram a presença de elevadas concentrações de metais (e.g. U, 
Al, Mn, Zn, Sr) e de compostos inorgânicos, que afectam a sua biodisponibilidade e 
toxicidade, no efluente mineiro da Cunha Baixa. Os mesmos autores registaram ainda 
níveis de acidez (3,5-4,5) e valores de condutividade muito elevados (1005 µS/cm). 
Adicionalmente a esta caracterização química, foram realizados ensaios ecotoxicológicos 
ao efluente mineiro e águas residuais de outras lagoas integradas no sistema aquático da 
mina, em laboratório, com uma bateria de espécies de água doce, nomeadamente 
microalgas (Pseudokirchneriella subcapitata), cladóceros (Daphnia magna e D. 
longispina) e com ovos e larvas de rã-verde (Rana perezi), que demonstraram a toxicidade 
aguda e sub-letal do efluente (Antunes et al., 2007a, 2007b; Marques et al., 2008). 
Adicionalmente, registaram-se ainda alterações histopatológicas e anomalias nucleares 
eritrocíticas em adultos de rã-verde residentes nas lagoas com efluente mineiro (Marques et 
al., in press). A toxicidade aguda do efluente da mina da Cunha Baixa para peixes foi 
igualmente demonstrada num ensaio in situ, durante o qual peixes da espécie Carassius 
auratus morreram poucas horas após exposição ao efluente (Bessa et al, submitted). Neste 
ensaio in situ (Bessa et al, submitted) demonstrou ainda a toxicidade sub-letal do efluente 
mineiro, mesmo após tratamento químico. Contudo, e dada a toxicidade aguda do efluente, 
para percebermos melhor os riscos associados a uma descarga acidental do mesmo nos 
cursos de água locais, é necessário complementar a informação já existente, com uma 
avaliação da sua toxicidade para peixes, expostos em laboratório, a uma gama de diluições 
dos efluentes.  
  
 1.5. Objectivos e Estrutura da Dissertação 
 
 O presente trabalho, integrado na avaliação de risco ecológico, em curso para a 
mina de urânio da Cunha Baixa, teve como objectivos:  
1) Obter informação sobre a toxicidade aguda do efluente mineiro para peixes de água 
doce, através da exposição de organismos da espécie Carassius auratus, durante 96h, em 
condições laboratoriais, controladas para determinação de valores de EC50.  
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2) Discernir o papel do pH, do dos metais, na produção de efeitos tóxicos agudos em 
Carassius auratus, o que foi conseguido através de um ensaio preliminar ao efeluente após 
ajuste de pH para valores próximos da neutralidade.  
3) Avaliar os efeitos tóxicos sub-letais do urânio, um dos elementos químicos de maior 
preocupação, no efluente da mina da Cunha Baixa, e a recuperação dos mesmos, em peixes 
da espécie Carassius auratus, através da exposição laboratorial a uma gama de 
concentrações de nitrato de uranilo, durante 96h e da avaliação de parâmetros individuais e 
e sub-individuais (inibição alimentar, bioacumulação de urânio no músculo e 
biomarcadores de stress e dano oxidativo). 
 A estrutura da tese obedece, portanto, a uma Introdução Geral, onde se aborda a 
problemática da contaminação mineira de sistemas aquáticos e as ferramentas disponíveis 
para a sua avaliação. Esta é seguida de dois capítulos, redigidos em formato de artigo 
científico, seguidos pela Conclusão Geral que pretende integrar toda a informação gerada 
nos dois capítulos. 
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Capítulo I. Avaliação da toxicidade aguda do efluente de uma mina de 
urânio abandonada (Mina da Cunha Baixa, Mangualde) para a espécie 
piscícola Carassius auratus (L. 1758)  
 
Resumo 
 
As minas de minério radioactivo abandonadas geram graves problemas ambientais como a 
contaminação de águas superficiais e subterrâneas, devido à produção de efluentes ácidos 
ricos em metais e radionuclídeos. Este trabalho teve como objectivo avaliar a toxicidade 
aguda do efluente de uma mina de urânio abandonada (Cunha Baixa, Mangualde, Centro 
de Portugal) para peixes da espécie Carassius auratus. A informação obtida será integrada 
com os dados de toxicidade já determinados para outras espécies de água doce, de 
diferentes níveis tróficos, de forma a fazer uma avaliação do risco que pode advir da 
libertação deste efluente, em sistemas de água doce vizinhos. No ensaio com o efluente, 
sem ajuste de pH, foi determinado, para as 24H, um EC50= 82,90% (IC95% = 75,2- 94,8), 
para as 48H, um EC50 =78,20% (IC95% =78,2- 86,2) e para as 96H, o EC50 = 76,6% (IC95% 
= 75,9- 77,3). Contudo num ensaio preliminar, em que ajustou o pH para um valor 
próximo da neutralidade (pH=6,71), não se registou mortalidade no efluente não diluído, o 
que sugere que será o pH o principal factor incompatível com a sobrevivência dos peixes, 
sobretudo em exposições agudas.  
 
Palavras-Chave: Mina de Urânio abandonada, Toxicidade aquática, Carassius auratus 
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1. Introdução 
 
Nas regiões graníticas do Centro-Norte de Portugal, sobretudo nos distritos da 
Guarda, Viseu e Coimbra, existem várias minas de urânio e de outros minérios 
radioactivos abandonadas, próximas de áreas rurais e de populações humanas, das quais 
são de destacar, a título de exemplo, e pela importância económica que tiveram, as minas 
da Urgeiriça, Cunha Baixa, Quinta do Bispo e Bica. A exploração de minérios radioactivos 
constituiu uma actividade económica, particularmente significativa para o país, sobretudo 
na primeira metade do século passado, em função do envolvimento da Europa, e de 
Portugal em particular, em duas guerras mundiais. Contudo, as oscilações do mercado 
internacional de minérios, e a concorrência de outros países, com jazidas mais ricas e de 
operacionalidade mais fácil, levou a que a extracção destes materiais se tivesse tornado 
pouco lucrativa para Portugal
1
, conduzindo à cessação desta actividade que deixou um 
legado ambiental carregado de grandes perigos para a saúde humana e para os sistemas 
naturais. Com o reconhecimento dos perigos não negligenciáveis colocados por estas áreas 
degradadas, a sua recuperação foi considerada um dever do Estado, assim como uma tarefa 
de grande interesse público pelo Dec.Lei nº198-A/2001, de 6 de Julho (ME, 2001).  
As minas de minério radioactivo abandonadas geram graves problemas ambientais 
como a contaminação de águas superficiais e subterrâneas, devido à produção de efluentes 
ácidos, ricos em metais e radionuclídeos (Au et al., 1998; Antunes et al., 2007a; Carvalho 
et al., 2007), sendo as primeiras frequentemente utilizadas como água para rega pelas 
populações locais que desconhecem as verdadeiras consequências de acções semelhantes 
(Carvalho et al., 2007). A libertação destes efluentes nas águas superficiais vizinhas pode 
provocar impactos nas comunidades lóticas/lênticas em virtude da sua elevada toxicidade 
(Tomé et al., 2006; Antunes et al. 2007a, 2007b; Marques et al. 2008).  
O uso de água contaminada, a deposição de escombreiras de minério pobre e a 
dispersão de lamas provenientes das lagoas de tratamento do efluente (Nero et al., 2003), 
podem modificar as propriedades do solo e aumentar a concentração de metais neste 
compartimento (e.g. Pereira et al., 2006; Pereira et al, 2008a e b), nas plantas (Pereira et 
al., in prep) e em invertebrados (Antunes et al., 2007a).  
                                                          
1
 http://www.igeo.pt/atlas/Cap3/Cap3b_8.html, disponível em 25 de Fevereiro de 2008. 
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 Com a necessidade emergente, um pouco por todo o mundo, de proceder à 
avaliação dos riscos colocados pelas áreas contaminadas e à sua recuperação, a análise de 
risco ecológico tem vindo a afirmar-se como uma poderosa ferramenta nos processos de 
tomada de decisão destinados à prossecução destes objectivos (USEPA, 1998; Suter et al., 
2000; Critto et al., 2007). A metodologia da análise de risco ecológico está vastamente 
descrita em diversos documentos internacionais (e.g. USEPA, 1998) e europeus (Fairman 
et al. 1998; Weeks e Comber, 2005; Eriksson et al. 2007; Mesman et al., 2007) e pode ser 
definida como o processo que permite estimar a probabilidade de um ou vários efeitos 
adversos, para as entidades ecológicas e para os seres humanos virem a ocorrer como 
resultado da libertação/deposição de novas substâncias químicas, resíduos tóxicos ou 
efluentes industriais (análise de risco predictiva); ou de estarem já em curso devido à 
exposição a matrizes ambientais já contaminadas (análise de risco restrospectiva) (Suter, 
2000).   
 No que concerne à análise de risco de locais contaminados, a avaliação pode 
dividir-se em várias etapas, devendo ser precedida de uma recolha de dados, o mais 
relevante possível para o local de estudo. Na primeira etapa (etapa 0), os contaminantes são 
identificados, faz-se uma inventariação dos principais eco-receptores, das diferentes vias 
de exposição e dos potenciais perigos que os contaminantes, presentes nas diferentes 
matrizes ambientais, representam para eles. Toda esta informação é integrada num modelo 
conceptual específico para a zona em questão, que irá servir de suporte ao processo de 
análise de risco (Weeks e Comber, 2005). Na etapa 1 os contaminantes de maior 
preocupação são quantificados, e procede-se à comparação das concentrações registadas, 
nas diferentes matrizes ambientais, com os valores de qualidade da água/solo legalmente 
estabelecidos, ou não. Uma vez confirmados os riscos, nesta avaliação preliminar, de 
carácter fundamentalmente químico, passa-se para a etapa seguinte (Weeks e Comber, 
2005). Na etapa 2 realizam-se ensaios ecotoxicológicos agudos e sub-letais, com soluções 
de contaminantes produzidas em laboratório, com solos igualmente contaminados em 
laboratório ou sempre que possível com amostras provenientes do local contaminado.   
 Na avaliação ecotoxicológica de matrizes ambientais, a avaliação de parâmetros 
desde o nível molecular ao ecossistema seria o ideal para avaliar os perigos e quantificar os 
riscos (Castro et al., 2004; Antunes et al., 2007a), no entanto isso seria uma tarefa morosa e 
muito dispendiosa, daí que vários autores (e.g. Costan et al., 1993; Castillo et al., 2000) 
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defendam pelo menos a utilização de baterias de ensaios com diferentes espécies 
(diferentes sensibilidades) para avaliar a contaminação de um compartimento do 
ecossistema.  
 Assim, e tendo por base este pressuposto, no âmbito da análise de risco ecológico 
em curso para a Mina de urânio da Cunha Baixa foram já realizados ensaios 
ecotoxicológicos, em laboratório com uma bateria de espécies de água doce, 
nomeadamente algas (Pseudokirchneriella subcapitata), cladóceros (Daphnia magna e D. 
longispina) e com ovos e larvas de rã-verde (Rana perezi), que demonstraram a toxicidade 
aguda e sub-letal do efluente (Antunes et al., 2007a, 2007b; Marques et al., 2008). 
Adicionalmente, registaram-se ainda alterações histopatológicas e anomalias nucleares 
eritrocíticas em adultos de rã-verde residentes nas lagoas do efluente mineiro. A toxicidade 
aguda do efluente da mina da Cunha Baixa para peixes foi igualmente demonstrada num 
ensaio in situ, durante o qual peixes da espécie Carassius auratus morreram poucas horas 
após exposição ao efluente (Bessa et al, submmited). No entanto a morte dos organismos 
expostos esteve muito provavelmente associada ao facto de o pH do efluente ser 
incompatível com a sua sobrevivência, por provocar entre outros efeitos desequilíbrios 
osmóticos irreversíveis (Morris et al. 1989; Mason, 1996), pelo que se torna importante 
distinguir os efeitos decorrentes da acidez extrema, daqueles eventualmente causados, 
pelas espécies metálicas em solução. Assim é particularmente importante perceber qual o 
papel da mistura complexa de metais e de radionuclídeos do efluente na produção de 
efeitos tóxicos, na medida em que os organismos que ocorrem em sistemas naturais com 
contaminação industrial, raramente, senão mesmo nunca, estão expostos a contaminantes 
individuais (Pyle et al., 2001). Os peixes têm mostrado ser um grupo de consenso, no que 
refere à sua utilização em ensaios ecotoxicológicos, para a obtenção de resultados que 
demonstrem o impacto de efluentes mineiros nos ecossistemas aquáticos (Poston, 1982; 
Scroggins et al., 2002; Viadero e Tierney, 2003; Gerhardt et al. 2005; Couture e Pyle, 
2008). Estes organismos pelo facto de estarem frequentemente representados em 
ecossistemas aquáticos, pela sua posição intermédia nas cadeias alimentares, como 
consumidores primários ou secundários, e por poderem pertencer à cadeia alimentar do 
Homem, são um grupo de grande interesse numa análise de risco ecológico. Os peixes 
possuem ainda um grande potencial de bioacumulação (Van der Oost, 2003) e portanto alto 
potencial de toxicidade para seres humanos (USEPA, 1989). Assim este trabalho teve 
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como objectivo avaliar a toxicidade aguda do efluente da mina da Cunha Baixa, para uma 
espécie de peixe de água doce e avaliar ainda se este efeito é devido ao pH, ao seu 
conteúdo em metais e radionuclídeos ou a uma combinação de todos estes factores. Para o 
efeito, peixes da espécie Carassius auratus foram sujeitos a exposições de 96h ao efluente, 
com e sem ajuste do pH para valores próximos da neutralidade, levadas a cabo em 
laboratório.  
 
2. Material e Métodos 
 
2.1. Local de estudo 
 
A mina de urânio da Cunha Baixa (Mangualde, Centro de Portugal) implantada na 
planície uranífera das beiras, foi encerrada há já alguns anos, contudo continua a 
representar um grave problema ambiental e de saúde pública. Os riscos para a saúde 
humana derivam sobretudo da possível transferência de alguns elementos metálicos (entre 
os quais de destaca o urânio, não só pela sua toxicidade química, como pela sua 
radioactividade) do solo para o Homem através de alimentos de natureza vegetal e animal. 
Neste sentido importa referir que estudos prévios demonstraram que espécies vegetais 
como o milho, cultivadas nas áreas adjacentes à mina e regadas com água contaminada, 
acumulam níveis elevados de metais, em particular de urânio (Neves et al., 2008). Do 
mesmo modo, o consumo de água proveniente de furos e poços locais, constitui outra via 
de exposição significativa, na medida em que se registaram níveis elevados de metais e 
radionuclídeos nas águas subterrâneas (Machado, 1998; Neves et al. 1997). A acrescer aos 
perigos químicos, existem ainda os perigos radiológicos, derivados da própria constituição 
geológica da zona e da acumulação local de lamas e de escombreiras ricas em 
radionuclídeos (Neves e Matias, 1999). 
 Contudo, em termos ambientais, o principal problema da zona resulta do processo 
de tratamento de minério pobre em urânio, levado a cabo no passado. A extracção de 
minério, na mina da Cunha Baixa, foi feita fundamentalmente por lavra subterrânea, mas 
nos últimos anos o minério pobre passou então a ser tratado por lixiviação estática in situ, 
por injecção de ácido sulfúrico nos minérios pobres para extrair óxido de urânio (Pereira et 
al. 2004; Santo e Freire, 1983). As soluções eram recolhidas na galeria imediatamente 
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inferior ao fundo da lavra para depois se proceder à bombagem para a superfície, onde o 
urânio era recuperado por permuta iónica em leito fluído. As resinas resultantes eram então 
transportadas para a Oficina de Tratamento Químico (OTQ) da Urgeiriça (Santo e Freire, 
1983). Este processo ainda hoje é responsável pela produção contínua de um efluente 
ácido, rico numa mistura complexa de metais e de elevada toxicidade (Antunes et al., 
2007a; 2007b; Marques et al., 2008) que parece ser o principal responsável pela 
contaminação dos lençóis freáticos (Pereira et al., in prep.). 
 
2.2. Caracterização química do efluente 
 
 O efluente ácido da mina de urânio da Cunha Baixa foi já caracterizado em 
trabalhos anteriores (Antunes et al., 2007a; Marques et al, 2008). Assim, de acordo com 
Marques et al. (Tabela 1) o pH do efluente é bastante ácido, com um valor bem abaixo dos 
valores máximos recomendados (VMR) pela legislação Portuguesa; a sua condutividade 
foi igualmente muito elevada, cerca de 575 vezes superior ao recomendado pela legislação 
portuguesa, facto que atesta a presença de um grande número de solutos ionizáveis e 
confirma uma elevada mineralização destes efluentes. O efluente caracteriza-se ainda por 
uma mistura complexa de metais, com níveis muito elevados de berílio, manganésio, ferro, 
níquel, zinco, e urânio, bem acima de VMR ou de VMA, estabelecidos pela legislação 
portuguesa, ou de valores de rastreio para águas superficiais estabelecidos pela EPA 
(Tabela 1).  
 De acordo com Antunes et al. (2007b), o efluente apresenta ainda flutuações 
químicas sazonais, tendo estes autores verificado que no Outono, tanto a condutividade 
como o total de metais aumentaram e o pH diminuiu, conduzindo a uma diminuição de 
cerca de duas vezes nos valores de EC50 dos organismos testados: P.subcapitata, D. magna 
e D. longispina. Ainda segundo os mesmos autores, no Outono, verificaram-se valores 
superiores aos MRV (MA, 98) para alumínio, manganésio e ferro. O valor de urânio 
triplicou relativamente ao encontrado na Primavera, de 552 µg/l para 1842 µg/l. Este valor 
esteve igualmente de acordo com o encontrado por Marques et al. (2008, tabela 1) 
 Os valores registados para a concentração de urânio foram, nos dois estudos 
(Antunes et al., 2007b e Marques et al., 2008), cerca de 6000 vezes superiores aos valores 
propostos pela Environmental Pollution Agency (EPA), para águas superficiais, situando-
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se, contudo, abaixo do valor de NOEC (do Inglês No Observed Effect Concentration) 
registado por Sheppard et al. (2005), para peixes de água doce. Este último autor destacou 
no entanto que a toxicidade e a biodisponibilidade dos metais, em especial do urânio, está 
muito relacionada quer com o pH, quer com a dureza da água.  
 
Tabela 1 – Parâmetros físico-químicos gerais e concentração total de metais no efluente da 
mina da Cunha Baixa (g/l). Os metais foram analisados por espectrometria de massa, com 
plasma induzido acoplado (ICP/MS) e a dureza foi calculada após determinação por ICP-
MS das concentrações de Ca and Mg (Marques et al., 2008).  
  EC20  -
SB 
EPA R4-
SB 
SW EPA 
R5-SB 
SW EPA 
R6 FW -
SB 
VMR VMA M 
Dureza CaCO3 
(mg/l) 
    
VLND 500 27.8 
O2 Dissolvido 
(mg/l) 
    
VLND VLND 6.6 
Conductividade 
(S/cm) 
    
400 VLND 23000 
pH     6.5-8.4 VLND 4.25 
Metal (g/l)        
Be VLND 0.53 3.6 5.3 VLND VLND 23 
Al 75 87 VLND 87 50 200 --- 
Mn VLND VLND VLND 120 20 --- 7450 
Fe VLND 1000 VLND 1000 50 200 3260 
Ni 11 87.7 28.9 87.4 --- 50 154 
Zn 21 58.91 65.7 58.1 5 VLND 451 
Sr VLND VLND VLND 1500 VLND VLND 65.3 
Pb 0.35 1.32 1.17 1.0 VLND 50 0.69 
U VLND VLND VLND 700 VLND VLND 1750 
 
VMR e VMA correspondem a valores máximos recomendáveis e valores máximos admisssíveis de águas 
para consumo humano. 
EC20 – Sensitive species surface water screening benchmark. Disponível em http://rais.ornl.gov/cgi-
bin/eco/bench_select  (9/12/2007); 
EPA R4 Chronic Surface water screening benchmark. Disponível em http://rais.ornl.gov/cgi-
bin/eco/bench_select  (9/12/2007); 
SW EPA R5 ESL Surface water screening benchmark. Disponível em http://rais.ornl.gov/cgi-
bin/eco/bench_select  (9/12/2007); 
 SW – EPA R6 FW Surface water screening benchmark.  Disponível em http://rais.ornl.gov/cgi-
bin/eco/bench_select  (9/12/2007); 
VLND – valores legais não disponíveis. 
As concentrações de metais que excedem os critérios de qualidade disponíveis estão destacados a bold. 
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 2.3. Organismo teste 
 
 O organismo teste seleccionado para a realização dos ensaios de toxicidade aguda 
do efluente da Mina da Cunha Baixa, foi o peixe de água doce da espécie Carassius 
auratus (L. 1758). Esta espécie pertence à família Cyprinidae, da qual fazem parte espécies 
(e.g. Carassius carassius) frequentes nas águas dos rios do centro de Portugal. Contudo, 
Carassius auratus foi a espécie seleccionada por ser de fácil aquisição e manutenção em 
laboratório. Os peixes foram adquiridos numa loja de aquariofilia e tinham entre 1,5-3g de 
peso fresco e 5-6 cm de comprimento. Todos os peixes utilizados nos ensaios foram 
provenientes do mesmo lote. A aclimatação decorreu durante 2 semanas. Durante este 
período os peixes foram colocados em aquários de vidro contendo água doce reconstituída 
de baixa dureza (do Inglês: soft synthetic freshwater) (ASTM, 1980), numa proporção, no 
caso do ensaio preliminar de 1 peixe/0,5L, e no ensaio definitivo, 1 peixe/3,5L de efluente, 
respeitando deste modo no segundo ensaio, com um tempo de exposição superior, os 
protocolos padronizados (USEPA, 2002; OECD, 1992). Todos os aquários foram 
equipados com um filtro e com arejamento contínuo e, mantidos à temperatura de 20ºC ± 
1ºC e fotoperíodo de 16h
L
:8h
D
. Os peixes foram alimentados ad libitum, três vezes por 
semana, com alimento para peixes de aquário (Tetramin

 - Tetra, Melle, Alemanha). No 
intervalo de 48H que antecedeu o ensaio, não foi administrado qualquer alimento. 
 
 2.4. Ensaios Ecotoxicológicos 
 
 2.4.1. Amostragem do efluente 
 
 O efluente mineiro foi recolhido em garrafões de plástico, de 5L de capacidade, 
previamente utilizados para consumo humano de água, que foram cheios até à sua 
capacidade máxima, para eliminar o oxigénio, devidamente tapados e transportados de 
imediato para o laboratório (período máximo de transporte 1h). No laboratório o efluente 
foi armazenado a 4
o
C, até ser utilizado para realização dos ensaios (período máximo de 
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armazenamento 48h). Antes dos ensaios o efluente foi filtrado, com filtro de fibra de vidro 
de 47 mm de diâmetro e 1,20 µm de poro. 
 2.4.2. Ensaio preliminar 
 
 O ensaio preliminar foi realizado com o intuito de definir a gama de diluições do 
efluente, apropriada para determinar valores de EC50 para o organismo teste, e ainda para 
discriminar o papel do pH na toxicidade aguda do efluente. Assim para este ensaio foram 
definidas 6 concentrações do efluente: 100%, 83,33%, 69,44%, 57,87%, 48,23%, 40,19% e 
o controlo composto por água doce reconstituída de baixa dureza (ASTM, 1980). Para cada 
concentração foram consideradas 10 réplicas, em cada uma das quais os peixes foram 
expostos ao efluente diluído com água doce reconstituída de baixa dureza, em garrafas de 
plástico, numa proporção de 500 ml/peixe.  
 Os peixes foram ainda expostos ao efluente não diluído (1 peixe/réplica), com pH 
previamente ajustado para um valor de 6,71, através da adição de NaOH (5M).  
 O ensaio decorreu durante 24H, nas mesmas condições de oxigenação, temperatura 
e fotoperíodo definidas para o período de aclimatação, mas sem fornecimento de alimento, 
e com observações às 6, 12, 24h de exposição. Em cada um destes momentos, os peixes 
mortos, em cada uma das réplicas, foram contabilizados e removidos das garrafas. Os 
peixes foram considerados mortos quando não se registava qualquer movimento (e.g. 
movimento das brânquias) e quando não havia qualquer reacção a estímulos mecânicos na 
barbatana caudal. O pH foi medido em duas réplicas de cada concentração, seleccionadas 
aleatoriamente, no início e no final do ensaio.  
 
 2.4.3. Ensaio definitivo 
 
 No ensaio de toxicidade aguda definitivo os organismos (n=7), foram expostos a 6 
concentrações do efluente (sem ajuste de pH): 100%, 90,9%, 82,6%, 75,1%, 68,3% e ao 
controlo constituído por água doce reconstituída de baixa dureza (ASTM, 1980), durante 
96H, em garrafões de plástico, previamente utilizados para consumo humano de água, num 
volume total de 3,5L/peixe, de acordo com os critérios definidos por protocolos 
padronizados (OECD, 1992; USEPA, 2002). A gama de concentrações definida teve por 
base os resultados do ensaio preliminar e as condições de exposição foram semelhantes às 
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descritas para o ensaio preliminar. Cada uma das réplicas foi observada às 24, 48 e 96h, 
para contabilização e remoção dos peixes e para monitorização do pH.  
 
 2.5. Análise estatística 
 
 A concentração do efluente, letal para 50% dos organismos teste (EC50 ou LC50), 
para 24, 48 e 96 h de exposição, foi calculada com recurso à análise de Probit (Finney, 
1971). De forma a testar a existência de diferenças significativas entre os valores de pH, 
medidos no início e no final do ensaio preliminar, foi realizada uma análise de variância de 
uma via (Zar, 1996).  
 
3. Resultados 
 
 3.1. Ensaio Preliminar 
 
 A tabela 1 representa os valores de pH monitorizados nas diferentes concentrações 
do efluente testado, no início e no final do ensaio. Da análise da tabela destaca-se o facto 
de se observar uma ligeira tendência para um aumento do pH, ao longo do tempo de 
exposição. Contudo, essas variações não foram significativas (F=2,564; d.f.=1; p=0,116). 
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Tabela 1 - Valores  médios de pH,  monitorizados 
no início e no final do ensaio, nas diferentes 
concentrações do efluente testadas. 
 Tempo de Exposição 
 0h 24h 
Concentração do efluente (%)   
CTL 6,62 7,05 
40,19 5,68 6,55 
48,23 5,42 6,09 
57,87 5,03 5,56 
69,44 4,4 4,97 
83,33 4,14 4,63 
100,00 3,94 4,15 
100,00 B 6,71 6,68 
 
 A tabela 2 reporta os resultados do ensaio preliminar, para uma gama de diluições 
do efluente, a variar entre 40,19 -100,00 %, sem ajuste de pH, assim como para o efluente 
não diluído, com o pH ajustado para um valor próximo da neutralidade (100,0%B). Como 
é possível observar só se registou mortalidade em concentrações do efluente igual ou 
superiores a 83,33%. E no caso particular da concentração mais alta, 10% dos peixes 
estavam mortos, logo após as primeiras 6 horas de exposição, tendo sido atinginda uma 
percentagem de 100% de mortalidade, às 24 horas. Na diluição de 83,33% apenas 40% dos 
organismos morreram após 24h de exposição, o que indica que para a determinação de um 
valor de EC50, a gama de concentrações do efluente a testar deverá ser estreitada e, deverá 
incluir uma concentração próxima desta numa posição intermédia. No efluente não diluído 
(100,00% B) com o valor de pH ajustado, não se registou mortalidade no tempo de 
exposição considerado. O mesmo se verificou no grupo controle, ao longo de todo o 
período de exposição, o que nos permitiu validar o teste. 
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Tabela 2 - Percentagem cumulativa de peixes mortos (n=10) no final de diferentes tempos 
de exposição a diferentes concentrações de efluente da mina de urânio da Cunha Baixa, 
diluído com água doce reconstituída de baixa dureza (ASTM, 1980) sem ajuste de pH. A 
concentração 100,00% (B) refere-se à concentração de 100% do efluente, com acerto de 
pH, para 6,71. 
 Tempo de Exposição 
 6h 12h 24h 
Concentração do efluente (%)    
CTL 0 0 0 
40,19 0 0 0 
48,23 0 0 0 
57,87 0 0 0 
69,44 0 0 0 
83,33 0 10 40 
100,00 10 60 100 
100,00 (B) 0 0 0 
  
 3.2. Ensaio Definitivo 
 
 A tabela 3 descreve os resultados registados durante o ensaio agudo, em que o 
efluente foi testado para uma gama de concentrações a variar entre 68,30-100,00%, sem 
ajuste de pH. Como é possível observar na mesma tabela, não houve uma variação 
significativa do pH do efluente durante o ensaio. A mortalidade dos organismos foi 
registada em concentrações iguais ou superiores a 75,10%, com pH a variar entre 4 e 4,5, 
logo após as primeiras 24h de exposição. No entanto, na concentração de 68,3%, não 
obstante o pH ser igualmente muito ácido (4,3-4,7) não se registou mortalidade. Assim, 
podemos inferir que na concentração superior a 75,10% a mortalidade observada foi 
induzida pelas espécies metálicas e possivelmente pelos radionuclídeos em solução no 
efluente.  
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 Nas concentrações de 90,90 e 100%, com valores de pH inferiores a 4, a 
mortalidade foi de 100%, logo após 24 horas de exposição. Com este ensaio foi possível 
calcular valores de EC50 do efluente para Carassius auratus, para os diferentes tempos de 
exposição. Assim, obtiveram-se os seguintes valores de toxicidade aguda: EC50-24h = 
82,90% (IC95% = 75,2- 94,8), EC50-48h =78,20% (IC95% =78,2- 86,2) e para as 96H, o EC50-
96h = 76,6% (IC95% = 75,9- 77,3), contudo, neste caso, não se conseguiu convergência no 
modelo "Probit”. 
 
Tabela 3 – Percentagem cumulativa de peixes mortos (n=7) no final de diferentes tempos 
de exposição, a diferentes concentrações de efluente da mina, diluído com meio de água de 
baixa dureza (ASTM, 1980), sem ajuste de pH.  
 
   Tempo de exposição 
Concentração do efluente (%) 
sem ajuste de pH  Variação de pH  24h 48h 96h 
CTL  7,5-7,8  0 0 0 
68,30  4,3-4,7  0 0 0 
75,10  4,0-4,5  14,3 14,3 28,6 
82,60  3,8-3,9  28,6 42,9 100 
90,90  3,6-3,6  100 100 100 
100,00  3,5-3,5  100 100 100 
 
4. Discussão 
 
 Os testes de toxicidade com efluentes (do inglês Whole Effluent Tests WET) 
apresentam algumas desvantagens, como sejam: i) o facto de serem geralmente realizados 
em laboratório e por isso não reflectirem as exposições combinadas ao efluente, à falta de 
alimento/excesso de nutrientes, ao habitat empobrecido, a níveis de oxigénio reduzidos 
etc.; ii) não serem realizados na presença de processos ambientais que podem minimizar a 
exposição (hidrólise, oxidação-redução, complexação) e, iii) reflectirem a toxicidade total 
sem permitirem discernir quais os contaminantes por ela responsáveis (Chapman, 2000; 
Maltby et al., 2000). Contudo são excelentes ferramentas de rastreio ecotoxicológico, a 
serem usadas em análise de risco ecológico (Chapman, 2000). 
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 Os resultados obtidos no presente estudo, com recurso aos referidos ensaios, 
confirmaram uma vez mais a toxicidade aguda do efluente da mina de urânio da Cunha 
Baixa, para mais um nível trófico dos sistemas de água doce, os peixes. De facto verificou-
se uma mortalidade de 100% dos organismos após 24H de exposição ao efluente não 
diluído (pH4). Contudo, quando a exposição foi feita ao efluente não diluído, mas com o 
valor de pH ajustado para um valor próximo da neutralidade 100,00% (B)], não se 
registou mortalidade. Este facto sugere que terá sido o pH baixo, o principal factor 
incompatível com a sobrevivência dos organismos expostos. Os epitélios sensíveis das 
brânquias e as células produtoras de muco podem ser destruídas pela acção do pH ácido, 
interferindo quer no equilíbrio ácido-base, quer no processo de osmorregulação (Kroglund 
e Staurnes, 1999; Magee et al. 2001) pondo em causa a sobrevivência dos peixes. De facto, 
as brânquias dos peixes têm um papel importante no contacto do organismo com o 
ambiente. Nelas ocorre não só a troca de gases, como trocas iónicas importantes para o 
equilíbrio iónico e osmorregulação (McDonald et al. 1989). Logo o pH da água é 
determinante para o movimento iónico através das brânquias e até para a difusão de CO2 e 
HCO3
- 
durante a respiração quer por reacções que possam ocorrer com os iões H
+ 
quer pela 
competição com outros iões positivos, devido à maior afinidade com os canais iónicos das 
membranas. Por outro lado o pH pode alterar a biodisponibilidade dos metais e potenciar, 
não só, a sua toxicidade, como também a formação de ligandos inorgânicos e orgânicos 
(carbonatos, fosfatos, iões hidroxilo) (Fortin, 2004). Gerhardt et al. (2005) confirmaram 
que a toxicidade de um efluente ácido mineiro, em Daphnia e Gambusia estava dependente 
do pH e estabeleceram uma forte correlação linear entre o pH e os metais em solução 
presentes nesse efluente. Anteriormente outros autores haviam já determinado qual o valor 
de pH deste tipo de efluentes que permitia distinguir a toxicidade causada pelos metais da 
promovida pela acidez (Lopes et al., 1999a). 
 A avaliação do efluente da mina de urânio da Cunha Baixa havia já sido iniciada 
por Antunes et al. (2007a), para duas estações do ano diferentes, utilizando duas espécies 
de cladóceros (Daphnia magna e D. longispina) e uma espécie de alga verde 
(Pseudokirchneriella subcapitata). De acordo com estes autores a toxicidade do efluente 
foi particularmente mais elevada no Outono, sendo esta variabilidade possivelmente 
explicada pelo facto de o valor de pH neste período ter sido significativamente mais 
reduzido, o que terá contribuído para uma maior mobilização de praticamente todos os 
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elementos metálicos, mas sobretudo de: alumínio, manganês, ferro, cobalto, urânio e 
estrôncio. Assim o valor de pH, registado por Antunes et al. (2007a), neste período do ano, 
foi igual a 3,5, sendo por isso igual ao valor registado, durante o ensaio com Carassius 
auratus. Assim e comparando os valores de EC50 obtidos, verifica-se que a sensibilidade 
das espécies variou da seguinte forma: 
Carassius auratus  < Daphnia magna  <  Pseudokirchneriella subcapitata  <  D. longispina 
EC50-24h=82,90% 
(IC95% = 75,2- 94,8) 
EC50-48h =35.8 
(IC95%=26,75- 50.78) 
EC50-96h =27.0 
(IC95%=25.49- 28.42) 
EC50-48h =20.5 
(IC95%=16,95- 24.25) 
EC50-48h =78,20% 
(IC95% =78,2- 86,2) 
   
EC50-96h = 76,6%  
(IC95% = 75,9- 77,3) 
   
 
 Dos resultados destes estudos verificou-se que a espécie nativa (D. longispina) foi a 
que demonstrou maior sensibilidade a efeitos agudos. Estudos anteriores, levados a cabo 
pelo nosso laboratório, mostraram igualmente níveis mais baixos de tolerância, a 
xenobióticos (Antunes et al. 2007a) e a efluentes industriais (Pereira et al., in prep.), para a 
mesma espécie quando comparados com os registados para D.magna, espécie para a qual 
os ensaios estão padronizados, mas que não está presente nos nossos ecossistemas de água 
doce. Tal facto não só aumenta as preocupações relativas ao impacto da libertação de 
efluentes com uma composição química semelhante, em meios de água doce existentes em 
território nacional, como reforça uma vez mais a necessidade de se introduzirem espécies 
nativas nas avaliações de risco de locais contaminados.  
 Os peixes mostraram ser a espécie menos sensível, na medida em que apresentaram 
valores de EC50 correspondentes a concentrações do efluente superior a 75%. Contudo, é 
possível prever os perigos que advêm, de forma indirecta, da libertação deste efluente, para 
um sistema de água doce, como por exemplo a ribeira que passa junto à área de exploração 
mineira, independentemente da capacidade que esse meio receptor possa ter para diluir o 
efluente, pois como é possível verificar, com diluições na ordem dos 70%, organismos de 
dois níveis de base das cadeias tróficas, os produtores e os consumidores primários, são 
afectados de forma aguda, o que pode levar a desiquilíbrios nas respectivas populações e a 
que grande parte dos indivíduos sejam dizimados, provocando desequilibrios na cadeia 
trófica. De facto, Jooste e Thirion (1999) numa avaliação do biota de um riacho sujeito à 
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descarga de um efluente ácido mineiro, verificaram que a integridade biológica da maioria 
dos grupos taxonómicos se encontrava afectada.  
 No presente estudo a mortalidade dos peixes da espécie Carassius auratus foi 
registada em concentrações iguais ou superiores a 75,10%, com pH a variar entre 4 e 4,5, 
logo após as primeiras 24h de exposição. No entanto, na concentração de 68,3%, não 
obstante o valor de pH ser igualmente muito ácido (4,3-4,7) não se registou mortalidade. 
Assim, podemos inferir que a mortalidade observada na concentração de 75,10% terá sido 
sobretudo provocada pelos elementos metálicos ainda em solução. Para concentrações 
superiores do efluente torna-se difícil discernir o papel do pH e dos metais/radionuclídeos 
na toxicidade aguda do efluente. Os efluentes mineiros são ricos em metais e outros 
compostos inorgânicos e orgânicos que afectam a biodisponibilidade e a toxicidade dos 
metais (Campbell, 1996, Lopes et al., 1999b). A mistura complexa deste efluente, bem 
como a grande quantidade de iões Ca
2+
 e Mg
2+
, o baixo pH e a potencial especiação de 
metais torna difícil distinguir o papel dos metais e da acidez do efluente na sua toxicidade 
aguda. Alguns trabalhos mostraram já os efeitos tóxicos de alguns metais em órgãos de 
peixes, nomeadamente: alumínio (Kroglund et al., 2007), cádmio e zinco (McGeer et al. 
2000b; Dayeh et al. 2005), arsénio e cobre (Erickson et al., 1996; McGeer et al. 2000b), 
mercúrio (Ribeiro et al., 2008), chumbo (McDonald et al., 2000 e Grosell et al. 2006) e 
metais em geral (di Toro et al. 2001, e Ciardullo et al., 2008). No entanto para o urânio, as 
informações são mais escassas. Aguns estudos testaram os efeitos do ião uranilo a 
diferentes níveis de pH e de dureza da água. (Labrot et al 1999; Riethmuller et al. 2001  
Charles et al. 2002 ; Sheppard et al. 2005). De acordo com Sheppard et al. (2005), a 
toxicidade e a biodisponibilidade dos metais, em especial do urânio, está muito relacionada 
quer com o pH, quer com a dureza da água. Este mesmo autor indicou um valor NOEC, 
para peixes de água doce, de 2,8 mg urânio/l para águas com dureza entre 10 e 100 mg 
CaCO3/l. Por sua vez Labrot et al. (1999) registaram um valor de EC50/LC50 para urânio de 
3,05mg/l para Brachydanio rerio expostos por um período de 4 a 11 dias. Segundo estes 
mesmos autores, o urânio mostrou ser 1660 vezes mais tóxico que o chumbo, por exemplo, 
para peixes, que demonstraram ser mais sensíveis ao urânio que a amêijoa do género 
Corbicula e a minhoca do género Eisenia. 
 A concentração de urânio registada no efluente da mina da Cunha Baixa, por 
Antunes et al, 2007a, foi de 1404 µg/l, não muito diferente da encontrada por Marques et 
Capítulo I 
38 
al., 2008, 1750µg/l, estando ambas abaixo dos valor de EC50 apresentado por Labrot et al. 
(1999). Tal facto sugere, que não apenas o urânio, mas outros metais podem ter estado na 
origem da mortalidade dos peixes, a concentrações do efluente em que o baixo pH deixa de 
exercer toxicidade aguda (75,10%). De facto, Justyn et al. (1985), citados por Labrot et al, 
(1999), mostraram que os peixes acumulam rádio e urânio mais lentamente do que os 
outros organismos aquáticos. Os mesmos autores verificaram ainda que os organismos da 
coluna de água, acumulam cerca de 10 vezes menos radionuclídeos do que os organismos 
que vivem junto ao sedimento. Por sua vez, Labrot et al. (1999) registaram baixos BCFs 
(do Inglês: bioconcentration factors), em peixes expostos a urânio e observaram ainda que 
a capacidade de depuração da espécie testada era elevada, quando removida a exposição ao 
efluente. Este facto poderá dever-se à eficácia dos processos de destoxificação e 
capacidade de depuração dos peixes.  
 Não obstante o facto da toxicidade aguda do efluente da mina de urânio da Cunha 
Baixa apenas ter sido registada para concentrações elevadas do efluente, que podem não 
ocorrer após o efeito de diluição dos sistemas receptores, não se deve ignorar a possível 
ocorrência de efeitos sub-letais neste grupo de organismos, para exposições a 
concentrações menores do efluente. A exposição contínua a metais já mostrou ter 
consequências ao nível do stress oxidativo (Fenet et al., 1998; Zang et al. 2005; Begum, 
2006; Gioda et al 2007) e comportamental (Gill et al. 1991, 1992; Peakall, 1992; 
Beaumont et al. 2000; Castro et al. 2004) daí que serão de esperar estes efeitos em peixes 
expostos a este efluente, após a sua entrada nas correntes de água doce adjacentes. Por este 
motivo a toxicidade sub-letal quer do efluente, quer dos principais contaminantes que o 
compõem deve igualmente ser avaliada de modo a permitir uma avaliação mais correcta 
dos perigos colocados às cadeias tróficas dos sistemas de água doce.  
 
5. Conclusão 
 
Entre as diferentes espécies testadas Carassius auratus foi a que demonstrou menor 
sensibilidade quando exposta ao efluente ácido da mina de urânio da Cunha Baixa. Para 
elevadas concentrações do efluente (acima de 75%) torna-se difícil distinguir o papel do 
pH do dos metais, na mortalidade dos organismos. O efluente não diluído, com pH 
ajustado para um valor próximo da neutralidade, não induz mortalidade em exposições 
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agudas, o que sugere que terá sido sobretudo o pH ácido, o factor de maior 
incompatibilidade com a sobrevivência dos oganismos. Os resultados deste estudo e de 
estudos anteriores sugerem contudo, que mesmo que o meio receptor deste efluente tenha 
um elevado poder de diluição, os peixes podem ser afectados indirectamente, por 
desiquilíbrios na cadeia trófica, uma vez que este efluente apresentou toxicidade aguda, 
para espécies de níveis tróficos inferiores, em concentrações na ordem dos 30%. A 
toxicidade sub-letal deste efluente para peixes terá igualmente que ser avaliada.  
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Capítulo II. Avaliação da bioacumulação e da toxicidade sub-letal do 
urânio em Carassius auratus (L. 1758) (comportamento alimentar, e 
biomarcadores de stress oxidativo)  
 
Resumo 
 
O urânio é um metal com propriedades químicas e físicas únicas, muito utilizado tanto na 
obtenção de energia como em armamento nuclear. As explorações de urânio originaram 
resíduos enriquecidos com uma mistura complexa de metais e radionuclídeos, sendo o 
urânio um dos elementos de maior preocupação ambiental. A formação destes efluentes 
persiste no ambiente, mesmo após a cessação da actividade mineira, afectando quer as 
populações humanas vizinhas, quer os ecossistemas de água doce. Durante os últimos anos 
a comunidade científica tem focado a sua atenção nos potenciais perigos relacionados com 
a dispersão do urânio, especialmente o ião uranilo (espécie mais comum em meio aquoso) 
nos ecossistemas de água doce. De forma a testar a toxicidade do ião uranilo para a espécie 
Carassius auratus foi realizado um ensaio-sub-letal expondo os organismos, durante 96H, 
a diferentes concentrações de nitrato de uranilo. Os parâmetros avaliados foram: a 
bioacumulação de urânio no músculo do peixe, o comportamento alimentar, a actividade 
da enzima catalase e a peroxidação lipídica das células hepáticas. Os mesmos parâmetros 
foram analisados 48 e 96H após a exposição ter terminado. A bioacumulação de urânio, no 
músculo de Carassius auratus foi significativamente superior (P<0.05) nos organismos 
expostos às concentrações de 450 e 2025µg L
-1
, relativamente ao controle. Contudo, não 
houve qualquer efeito significativo do tempo de exposição neste parâmetro. Os organismos 
provaram ainda ser capazes de depurar este elemento, durante o período de pós-exposição. 
Não obstante a bioacumulação de urânio, a percentagem de presas (D. magna) ingeridas 
pelos peixes aumentou significativamente, em relação ao controle, ao longo do tempo de 
pós-exposição (P<0.05), mas de forma independente das concentrações testadas. Não foi 
possível dosear catalase nos organismos expostos à concentração mais elevada de urânio 
(2025g L-1) o que poderá revelar a total inibição da actividade desta enzima. No entanto, 
a aparente inibição desta enzima, não se traduziu na peroxidação lipidica das células 
hepáticas, o que sugere que outros mecanismos de defesa antioxidante podem ter actuado 
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no sentido de evitar este efeito. O facto de a inibição da actividade da catalase ter ocorrido 
ao longo do período de pós-exposição, nos indivíduos do controlo, sugere que o 
manuseamento e alimentação dos organismos durante o período de pós-exposição pode 
igualmente induzir condições de stress oxidativo.  
Palavras-Chave: Testes de toxicidade, Urânio, Carassius auratus, Biomarcadores, 
comportamento alimentar 
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1. Introdução  
           
 A exploração de minérios radioactivos constituiu uma actividade económica, 
particularmente significativa no Centro de Portugal (distritos da Guarda, Viseu e Coimbra), 
sobretudo na primeira metade do século passado, em função do envolvimento da Europa 
em duas guerras mundiais.        
 Os efluentes mineiros, derivados desta actividade, são normalmente ricos em 
metais, assim como noutros compostos inorgânicos e orgânicos que afectam a sua 
biodisponibilidade e toxicidade (Antunes et al., 2007). No que concerne aos efluentes 
provenientes de explorações de minério radioactivo, em particular, o urânio é um dos 
elementos de maior preocupação, sobretudo pela sua toxicidade química mas, também, 
pela toxicidade radiológica (Sheppard et al., 2005), resultante do seu decaimento numa 
série de elementos radioactivos, que termina com o chumbo, com a subsequente emissão 
de radiações (ASTDR, 1999). Como resultado da libertação destes efluentes nos sistemas 
de água doce, o urânio pela sua elevada mobilidade, pode estar presente nestes ambientes, 
numa grande variedade de formas solúveis, incluindo na forma de ião uranilo (UO2
2+
) 
dissolvido e de complexos de uranilo com compostos inorgânicos (sulfatos e carbonatos) e 
ligandos orgânicos (ácidos húmicos e fúlvicos) (Gascoyne, 1992 in Charles et al., 2003). O 
impacto deste elemento nos diferentes níveis tróficos dos sistemas de água doce tem sido 
reportado por alguns autores, nomeadamente em algas (e.g. Charles et al., 2002; Hogan et 
al., 2005), invertebrados (e.g. Poston et al., 1984; Labrot et al., 1999; Seeman et al., 2001; 
Peterson et al., 2002) e peixes (Cooley et al., 2002; Liber et al., 2004; Barillet et al., 2005). 
Adicionalmente alguns estudos testaram os efeitos do ião uranilo (UVI-UO2
2+
), em 
diferentes níveis de pH e de dureza da água. (Labrot et al., 1999; Franklin et al., 2000; 
Riethmuller et al., 2001; Charles et al.,, 2002; Hogan et al. 2005 ; Sheppard et al., 2005). 
Segundo estes estudos, a diminuição da toxicidade do U, varia inversamente com a 
diminuição do pH e directamente com o aumento da dureza da água, provavelmente devido 
à redução da entrada de UO2
2+
, nas membranas das células por competição com iões com 
maior afinidade para os canais iónicos (Riethmuller et al. 2001). A formação dos 
complexos de U, com ligandos inorgânicos (carbonatos, fosfatos ou iões hidroxilo) 
também diminui a sua toxicidade, devido à redução da sua biodisponibilidade (Fortin et al., 
2004). Contudo, apesar da informação existente sobre a toxicidade aguda e crónica do 
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urânio nos organismos aquáticos, esta continua a ser muito limitada, dificultando por isso 
as avaliações de risco associadas à libertação de efluentes ricos neste elemento, nos 
sistemas de água doce.  
 Os peixes são alvos preferenciais de exposição aos tóxicos, dada a sua permanência 
na água, representando as brânquias a principal via de exposição, (McDonald et al., 1991). 
Estes organismos são também selecionados para estudos de bioacumulação de tóxicos, 
devido a, geralmente, se encontrarem no topo das cadeias alimentares, respresentando por 
isso as concentrações máximas biocumuladas no sistema aquático, e ainda porque são uma 
importante via de exposição para os seus predadores, incluindo seres humanos (Peterson et 
al., 2002). A biodisponibilidade dos metais para os peixes, depende não só dos factores 
extrínsecos, mas também da própria espécie.  
Ao longo dos últimos anos, pequenos peixes de aquário foram utilizados no 
laboratório como modelos para estudar os mecanismos de acção de substâncias tóxicas, 
quer pela sensibilidade demonstrada, quer pela facilidade de obtenção e manutenção e 
finalmente pela sua posição nas cadeias alimentares (Hinton et al., 2005). Carassius 
auratus, é uma espécie pertencente à família Cyprinidae, frequente nas águas dos rios do 
Centro do País, que pela sua posição intermédia nas cadeias alimentares, poderá ter um 
papel importante no equilíbrio dos ecossistemas. Esta espécie mostrou ainda ser um bom 
modelo para estudos de Ecotoxicologia, dado que possui tolerância a condições extremas 
de temperatura e oxigénio, bem como a diferentes tóxicos (van den Thillart e van Waarde, 
1985; Ford e Beitinger, 2005; Bagnyukova et al., 2006). 
 Os efeitos dos metais começam geralmente por se fazer sentir na forma de 
alterações subtis em parâmetros moleculares, que acabam por comprometer funções 
fisiológicas dos seres vivos, aumentando a sua susceptibilidade a outros agentes de stress e 
por último reduzindo o tempo de vida dos organismos (Barillet et al., 2005). Deste modo, 
em muitas situações, é vantajoso conjugar a avaliação de biomarcadores moleculares e 
enzimáticos com variáveis subletais mais abrangentes, como o crescimento ou as respostas 
comportamentais. Os parâmetros comportamentais (e.g., actividade natatória, 
comportamento alimentar) são vistos como respostas ao nível do indivíduo, que integram 
numerosos processos bioquímicos e/ou fisiológicos (Peakall, 1992; Heath, 1995; Gerhardt, 
1998). As respostas alimentares são normalmente consideradas como respostas 
comportamentais, mas os efeitos na alimentação têm consequências a outros níveis. A 
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depressão da actividade alimentar ou da taxa de ingestão tem implicações no balanço 
energético e, como consequência, podem registar-se efeitos nefastos no crescimento, 
reprodução ou até na sobrevivência dos indivíduos e, subsequentemente, ao nível da 
população ou da comunidade (Kumar e Chapman, 1998; Taylor et al., 1998).  
 De forma a contribuir para aumentar a base de dados de informação toxicológica 
para espécies de água doce, o presente estudo teve como objectivo geral avaliar os efeitos 
sub-letais do ião uranilo (UO2
2+
) em peixes dulçaquícolas (Carassius auratus) sujeitos a 
uma exposição de 96h, assim como a sua capacidade de recuperação medindo parâmetros 
individuais e sub-individuais, nomeadamente: o comportamento alimentar, o teor de urânio 
bioacumulado no músculo, a actividade da catalase hepática e a peroxidação lípidica, 
através do doseamento de substâncias reactivas ao ácido tiobarbitúrico (do inglês: TBARS 
thiobarbituric acid reactive substances, assim designado à frente), em três momentos após 
a exposição: 0, 48 e 96H. 
 
2. Material e Métodos 
 
 2.1. Substância química  
 
 O composto inorgânico nitrato de uranilo [UO2(NO3)2•6H2O] foi adquirido à 
empresa Sigma-Aldrich
®
. Imediatamente antes do início da experiência, foi preparada uma 
solução-mãe deste sal, através da sua dissolução em água doce reconstituída de elevada 
dureza (ASTM, 1980) (ver abaixo). A gama de concentrações a testar foi preparada por 
diluições subsequentes da solução-mãe, expressas em concentrações nominais do elemento 
U. 
 
 2.2. Organismos teste e condições de aclimatação 
 
 Os peixes utilizados no teste de toxicidade, pertencentes à espécie Carassius 
auratus, tinham entre 1.5-3.0 g de peso e 5-6 cm de comprimento, tendo sido obtidos num 
fornecedor local. Todos os peixes utilizados no ensaio provieram do mesmo lote. A 
aclimatação às condições laboratoriais decorreu durante 2 semanas. Os organismos foram 
colocados em aquários de vidro contendo água doce reconstituída de elevada dureza ("hard 
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synthetic freshwater" sensu ASTM, 1980 e USEPA, 2002), com permanente arejamento. 
Este meio de cultura foi usado tendo em conta a preferência desta espécie por águas duras 
e ligeiramente alcalinas (pH ≥ 8), de acordo com informação dada pelo fornecedor. Todos 
os aquários foram equipados com um filtro e com arejamento contínuo e, mantidos à 
temperatura de 20ºC ± 1ºC e fotoperíodo de 16h
L
:8h
D
. Os peixes foram alimentados ad 
libitum, três vezes por semana, com alimento para peixes de aquário (Tetramin

 - Tetra, 
Melle, Alemanha). No intervalo de 48H que antecedeu o ensaio, não foi administrado 
qualquer alimento. 
 
 2.3. Condições experimentais  
 
 Os peixes foram expostos individualmente em recipientes de plástico com 3L de 
água reconstituída de elevada dureza (ver acima), respeitando a carga máxima de 1 g de 
peixe por litro, recomendada pela OECD (1992). As condições do ensaio (temperatura, 
fotoperíodo e arejamento) foram idênticas ao descrito acima para a fase de aclimatação. 
Foi utilizado um desenho estático (sem mudanças de meio), expondo grupos de 16 peixes 
por concentração, durante 96h, a 4 níveis de exposição: nula (0 µg U L
-1
), reduzida (100 
µg U L
-1
), intermédia (450 µg U L
-1
) e elevada (2025 µg U L
-1
). Este último valor foi 
definido como relevante apenas numa situação extrema, como a exposição a um efluente 
mineiro, dado que Antunes et al (2007) detectou valores máximos de U nessa ordem de 
grandeza (1800 µg U L
-1
) nas lagoas da mina de urânio da Cunha Baixa. 
 Após o término da exposição (T=0h) foram avaliados os seguintes parâmetros 
fisiológicos e bioquímicos: a) comportamento alimentar; b) teor de urânio no músculo; c) 
actividade da catalase hepática; d) peroxidação lipídica do tecido hepático (através do 
doseamento de TBARS). Estes parâmetros foram quantificados em 4 peixes seleccionados 
aleatorimente para cada concentração. Os restantes peixes foram transferidos para água 
doce reconstituída de elevada dureza (3L/peixe), de forma a avaliar a sua capacidade de 
depuração. A eficiência e rapidez de depuração foram avaliadas através da quantificação 
dos parâmetros acima indicados em 4 peixes selecionados aleatoriamente por concentração 
de nitrato de uranilo testada, dois momentos após ter terminado a exposição (T=48h e 
T=96h). 
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 2.4. Comportamento alimentar após a exposição 
 
 Em cada momento de amostragem após exposição (T=0h, 48h e 96h) foi avaliado, 
de forma individualizada, o comportamento alimentar de 4 peixes, seleccionados 
aleatoriamente, por concentração testada. O ensaio de alimentação teve início com a adição 
de 10 cladóceros adultos (Daphnia magna), ao recipiente teste, onde foram 
homogeneamente dispersos com a ajuda de uma pipeta de Pasteur. Durante 2 minutos, foi 
monitorizado o comportamento de cada indivíduo através de observação directa, efectuada 
de forma discreta, de modo a que a presença do observador não alterasse o comportamento 
dos peixes. Para cada peixe foi registado o tempo decorrido entre o início do ensaio (adição 
do alimento) e a primeira investida alimentar bem sucedida (i.e., investida em que ocorreu 
efectivamente ingestão), tendo sido contabilizado o nº total de indivíduos ingeridos durante 
dois minutos. No fim deste período, calculou-se a fracção de alimento ingerido ao fim dos 
2 minutos de exposição (nº de dáfnias ingeridas/ total de dáfnias adicionadas). 
 
 2.5. Bioacumulação de urânio no músculo 
 
 Em cada momento de amostragem (T=0h, 48h e 96h) e após a realização do ensaio 
de comportamento alimentar, os organismos foram sacrificados e dissecados para remoção 
de filetes de músculo, sempre com o cuidado de não incluir fragmentos de osso. As 
amostras de músculo foram congeladas (-20ºC) até ser possível o seu processamento. Após 
o descongelamento, à temperatura ambiente, as amostras foram secas na estufa a 105ºC, 
até estabilização do peso. O peso de cada amostra foi determinado com uma precisão de 
0,1mg. Posteriormente, para proceder à digestão húmida, a cada amostra foi adicionado 1 
mL de ácido nítrico supra-puro, Merck

 65%. Para maximizar a solubilização, as amostras 
foram incubadas em frascos de teflon, em banho de areia quente a uma temperatura de 
60ºC, durante uma noite, após o que se adicionou, a cada amostra, 0,5 mL de peróxido de 
hidrogénio supra-puro Merck

 30%, para terminar a digestão dos resíduos. O volume de 
cada amostra foi transferido para frascos de polipropileno e diluído com água destilada até 
perfazer um volume de 5 mL. Os extractos foram posteriormente analisados por 
espectrometria de massa ICP (APHA-AWWA-WEF, 1995), para quantificar o teor de U no 
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músculo (expresso em µg U g
-1
 peso seco). Foram ainda preparados brancos, seguindo 
exactmente o mesmo procedimento descrito para a digestão das amostras. 
 
2.6. Biomarcadores de stress e dano oxidativo 
 
Aquando da dissecação dos peixes, em cada momento de amostragem, os fígados 
dos diferentes animais foram retirados e congelados individualmente a -80ºC. As amostras, 
após descongelação, foram homogeneizadas em tampão fosfato (50mM, pH=7 com Triton 
X-100, 0,1%) e centrifugadas a 10000g, durante 10 minutos. O sobrenadante foi dividido 
em alíquotas, para posterior determinação da actividade da enzima catalase (CAT) e dos 
produtos de peroxidação lípidica (TBARS). A concentração de proteína das amostras foi 
determinada em triplicado por espectrofotometria (595 nm), de acordo com o método de 
Bradford (1976) adaptado para microplaca. Todos os biomarcadores foram expressos em 
função do conteúdo da amostra em proteína (ver abaixo). 
A actividade da CAT foi determinada pelo método espectrofotométrico descrito por 
Aebi (1984). Este método envolve a monitorização do consumo de peróxido de hidrogénio 
a um comprimento de onda de 240nm (=0,0394mM-1cm-1), durante um período de 30 seg. 
A actividade da CAT foi expressa em mol/min/mg proteína. 
A peroxidação lipídica foi avaliada pela quantificação de TBARS de acordo com o 
protocolo descrito por Buege e Aust (1978). Esta metodologia baseia-se na reacção da 
peroxidação lipídica, na qual o ácido 2-tiobarbitúrico (TBA) é decomposto nos seus 
produtos de reacção, como o MDA (malondialdeído). A quantidade de TBARS é então 
medida por espectrofotometria, a 535nm (=156mM-1cm-1), e expressa em nmol de MDA 
equivalentes por mg de proteína. 
 
 2.7. Análise estatística 
 
Para o tratamento estatístico dos dados referentes à quantificação dos 
biomarcadores de stress oxidativo, e ao teor em urânio no tecido muscular foi realizada 
uma análise de variância (ANOVA) bifactorial, utilizando como factores o momento de 
amostragem (T=0h, 48h e 96h) e a concentração de U (0, 100, 450 e 2025 g L-1) a que os 
organismos estiveram expostos. Os dados foram transformados pela equação x
2
=log(x+1), 
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antes do tratamento estatístico, por forma a garantir os pressupostos deste teste 
paramétrico. No caso do comportamento alimentar (fracção de alimento ingerido), os 
dados foram transformados pela equação: x
2
=arcsen x (Zar, 1996). Por forma a discriminar 
as diferenças entre os animais expostos e os não expostos (grupo controlo), realizou-se um 
teste de Dunnett, sempre que a concentração de U foi uma fonte de variação significativa 
na ANOVA. O nível de significância utilizado em todas as análises foi 0,05. 
 
3. Resultados 
 
A bioacumulação de urânio no músculo dos indivíduos da espécie Carassius 
auratus foi significativamente diferente em função da concentração à qual estiveram 
expostos (F=20,16; d.f.=3,34; p<0,001). Os organismos expostos às concentrações de 
450g L-1 e de 2025g L-1 acumularam teores significativamente mais elevados de urânio 
no músculo, do que os indivíduos do controlo (teste de Dunnett: p<0,05). Ainda que se 
possa observar uma redução nos níveis de urânio acumulados no músculo após 48H de 
exposição, sobretudo para os organismos expostos às concentrações de 100 e 2025g L-1 
(Fig.1), verifica-se que o tempo não teve qualquer efeito significativo neste parâmetro 
(F=2,20; d.f.=2,34; p=0.126), assim como a interacçao entre os dois factores testados 
também não foi significativa (F=1,27; d.f.=6,34; p=0.296) (Fig.1).     
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Figura 1 - Variação dos diferentes parâmetros avaliados ao nível do indivíduo e ao nível molecular, na 
espécie Carassius auratus após exposição a diferentes concentrações de nitrato de uranilo (0, 100, 450 e 
2025g/l) . As barras correspondem ao desvio padrão.      
            
  
Não obstante a bioacumulação significativa de urânio, nos indivíduos expostos a 
diferentes concentrações de nitrato de uranilo, este factor não teve qualquer efeito 
significativo no comportamento dos indivíduos, avaliado em termos da proporção de 
presas ingeridas (F=1,13; d.f.3,36; p=0,351). Este parâmetro sofreu um efeito significativo 
do factor tempo (F=6,36; d.f.=2,36; p=0.004), na medida em que 96H após a exposição ao 
nitrato de uranilo ter cessado, a proporção de presas ingeridas pelos peixes difere 
significativamente da registada às 0H, independentemente da concentração de nitrato de 
uranilo testada (interacção entre os dois factores não significativa). Nos peixes expostos às 
concentrações mais elevadas (450 e 2025g L-1), a proporção de presas ingeridas 
aumentou, 96H após a exposição ao nitrato de uranilo ter terminado (Fig. 1).  
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 O tempo que os peixes demoraram a ingerir a primeira presa (D. magna) não sofreu 
qualquer variação significativa em função do tempo de recuperação e da concentração de 
nitrato de uranilo a que os organismos estiveram expostos (F=0,75; d.f.=2,36; p=0.479 e 
F=1.92; d.f.=3,36; p=0,144, respectivamente). 
 Os níveis de TBARS encontrados, no fígado dos indivíduos expostos, às diferentes 
concentrações de nitrato de uranilo, não sofreram qualquer variação significativa (F=1.39; 
d.f.=3.36; p=0.262). Para este parâmetro não se encontraram igualmente variações 
significativas ao longo do tempo de recuperação (F=0.79; d.f.=2,36; p=0.464). No entanto 
o factor tempo influenciou significativamente a actividade da enzima catalase (F=7.65; 
d.f.=2,36; p=0.002) mas de modo independente das concentrações de nitrato de uranilo 
testadas interacção entre os dois factores não significativa (F= 1.19; d.f.=6 P= 0.332). De 
facto às 48 e 96H de recuperação, após a exposição ao nitrato de uranilo, verificou-se que a 
actividade da catalase, no fígado dos peixes, diminuiu significativamente (teste de Dunnett: 
p<0,05 e p<0,01, respectivamente). Este parâmetro também mostrou variações 
significativas para as diferentes concentrações de nitrato de uranilo a que os organismos 
estiveram expostos (F= 3.33; d.f.=3.36 P= 0.03). Nos peixes expostos à concentração mais 
elevada (2025µg L
-1
) não foi possível medir a actividade da enzima catalase, em todos os 
organismos expostos, independentemente do tempo, tendo essa actividade sido 
significativamente inferior (teste de Dunnett: p<0,05) aos valores obtidos no controle. 
              
4. Discussão 
 
 A existência de dados ecotoxicológicos para uma vasta gama de espécies aquáticas 
é crucial para prever os riscos associados à libertação de efluentes mineiros, ricos em 
urânio, em ecossistemas aquáticos. Adicionalmente, e uma vez que estas ocorrências são 
frequentemente episódicas, é importante perceber até que ponto os efeitos induzidos nas 
espécies de água doce são reversíveis, uma vez cessada a exposição.  
Até à data existem poucos dados relativos à toxicidade sub-letal do urânio no biota 
dos ecossistemas de água doce (Poston et al., 1984; Franklin et al., 2000; Seeman et al., 
2000; Kuhne et al., 2002; Hogan et al., 2005. Sheppard et al., 2005; Barillet et al., 2007), o 
que reforça a necessidade de investigação especializada nesta área. Deste modo a 
disponibilidade de ferramentas padronizadas, devidamente validadas para avaliação dos 
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efeitos químicos/radiológicos, ao nível celular, constitui igualmente um importante 
objectivo a ser atingido.  
As brânquias e o fígado (Barillet et al., 2007) e, em menor escala, os ossos, as 
escamas, o intestino, os rins e as gónadas (Cooley e Klaverkamp, 2000; Barillet et al., 
2007) têm sido referidos como órgãos com propensão para acumular urânio fornecido quer 
por via aquosa, quer através da dieta alimentar. O nosso estudo evidencia também a 
bioacumulação de urânio no músculo de Carassius auratus, após uma exposição de 96h a 
uma solução do ião uranilo (UO2
2+
), sobretudo nas concentrações 450 e 2025 g L-1. 
Contudo este tecido demonstrou, igualmente, ser capaz de depurar o urânio, até níveis 
registados no controle, 96h após a exposição ter terminado. Esta capacidade de acumular e 
depurar urânio foi também demonstrada por outros autores em moluscos e peixes, como os 
pertencentes à espécie Brachidanio rerio, expostos a uma concentração ambientalmente 
relevante de 151 g L-1 de urânio (Labrot et al., 1999). 
A bioacumulação de urânio, no tecido muscular de Carassius auratus, pareceu não 
ser capaz de induzir perturbações no comportamento alimentar dos organismos teste, uma 
vez que não foram registadas diferenças significativas, em termos da proporção de presas 
ingeridas pelos animais, após 96h de exposição, às diferentes concentrações do ião uranilo 
testadas. Esta observação está em concordância com a de Liber et al. (2004) uma vez que 
estes autores também não registaram alimento não consumido, depositado no fundo dos 
recipientes onde os peixes da espécie Catostomus commersoni estiveram expostos a não 
ser nos expostos a 6400 g L-1 de urânio. Contudo, embora não se tenham registado 
diferenças significativas entre o comportamento alimentar dos peixes expostos às 
diferentes concentrações testadas, após o período de pós-exposição descrito, foi possível 
observar um aparente aumento deste parâmetro na concentração mais elevada, sugerindo 
uma possível recuperação do comportamento. Assim, e apesar do mecanismo subjacente 
ao decréscimo no interesse dos peixes pelo alimento ser pouco claro, alguns autores que 
observaram inibição na alimentação induzida por metais levantaram a hipótese de ser a 
através da inibição da enzima acetilcolinesterase (AChE), responsável pela debilitação da 
função neuronal e neuromuscular, que o comportamento alimentar dos peixes possa ser 
afectado (Jensen et al., 1997; Kumar e Chapman, 1998; Beauvais et al., 2000; Brewer et 
al., 2001; Castro et al., 2004). Contudo, e contradizendo outros autores (Castro et al., 2004; 
Wilding e Maltby, 2006; Pestana et al., 2007), que reportaram os efeitos de exposições de 
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organismos de água doce a metais, o comportamento alimentar pós-exposição provou não 
ser um parâmetro sensível para avaliar os efeitos adversos produzidos pela exposição ao 
urânio, pelo menos dentro das concentrações testadas, por via aquosa. Sendo que se 
destaca uma vez mais que a concentração mais elevada, testada neste estudo, corresponde 
ao cenário de exposição a um efluente mineiro.  
Apesar da sua dupla natureza química e radiológica, os estudos existentes indicam 
que o urânio exerce os seus efeitos no biota aquático, sobretudo através de processos 
químicos que envolvem a activação de espécies reactivas de oxigénio (Yazzie et al., 2003; 
Linares et al., 2006; Pourahmad et al., 2006; Zeman et al., 2008). De facto tal como foi 
possível observar neste estudo a internalização de urânio em Carassius auratus foi capaz 
de induzir perturbações no sistema oxidativo do fígado dos peixes, tal como foi 
demonstrado pela inibição, aparentemente irreversível, da actividade da enzima catalase, 
que persistiu durante todo o período de recuperação. Esta observação foi consistente com 
as de outros autores que reportaram a inibição da enzima catalase, em tecidos de peixes, 
após a exposição a metais (Buet et al., 2004; Zhang, 2005; Ahmad et al., 2006; Vutukuru et 
al. 2006; Hansen et al., 2007). Barillet e colaboradores (2007), em particular mostraram 
uma redução significativa na actividade da catalase hepática de Danio rerio, após dez dias 
de exposição a 100 g DU L-1. Embora o mecanismo de inibição desta enzima seja 
desconhecido, os iões uranilo, assim como outros metais, são conhecidos pela sua 
capacidade de se ligarem a grupos –SH, formando complexos com diferentes proteínas 
(Atli e Cani, 2007; Lombardi et al. in Hartsock et al., 2007), comprometendo muito 
provavelmente a sua actividade. Uma vez que a catalase é responsável pela degradação do 
peróxido de hidrogénio (derivado da actividade fisiológica catalítica da superóxido 
dismutase) é provável que ocorra a acumulação desta substância no citoplasma da célula. 
Contudo, isto foi em parte contrariado pelo facto de não se ter registado a ocorrência de 
peroxidação lípidica no fígado de Carassius auratus, tal como foi demonstrado pela 
ausência de diferenças significativas nos níveis de TBARS detectados nos organismos 
expostos às diferentes concentrações de urânio e os do controlo. Do mesmo modo também 
não foram registadas diferenças entre os tempos de pós-exposição avaliados, pelo que 
outras defesas de stress oxidativo, como a enzima glutationa peroxidase hepática (GPx), 
podem ter sido induzidas pelo peróxido de hidrogénio (Ahmad et al., 2006), evitando deste 
modo a peroxidação lipídica do fígado dos peixes. A enzima GPx pode ter exercido o seu 
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papel fisiológico protector, degradando elevadas concentrações de peróxido de hidrogénio, 
sendo oxidada durante este processo, perdendo subsequentemente a sua actividade. A 
glutationa (na sua forma reduzida – GSH) é também um antioxidante intracelular, que 
impede a formação de espécies reactivas de oxigénio e subsequentemente a peroxidação 
lipídica (Pourahmad et al., 2006). De facto Bagnyukova e colaboradores (2006a-b) 
demonstraram que a inibição da catalase, em peixes da espécie Carassius auratus sob 
stress oxidativo, resultou em alterações compensatórias na actividade de enzimas 
antioxidantes dependentes da glutationa.  
A ausência de peroxidação lipídica nas membranas celulares e sub-celulares não 
esteve igualmente em concordância com as observações feitas por outros autores que 
referiram esta ocorrência como uma resposta ao stress oxidativo induzido pelo urânio 
(Cooley et al., 2000; Porahmad et al., 2006). Contudo, estes autores apenas reportaram 
uma concentração significativa de peróxidos lipídicos no soro de peixes da espécie 
Coregonus clupeaformis, após 30 dias de exposição a uma concentração de 100 g U g-1 
de alimento. Deste modo é possível que um período de exposição, ao urânio, tão curto 
(96h), não seja suficiente para induzir respostas oxidativas significativas em Carassius 
auratus, assim como em outras espécies com sensibilidade semelhante. De facto, Gioda et 
al. (2007), só verificaram um aumento significativo na quantificação de TBARS, em 
fígado de Leporinus obtusidens, após 45 ou 30 dias de exposição a zinco (2,3mg L
-1
 ou 
4,6mg L
-1
, respectivamente.  
      
5. Conclusão           It  
 
 É já sobejamente reconhecida a dificuldade existente na extrapolação de efeitos 
observados em laboratório, resultantes de exposições a compostos individuais, para efeitos 
registados in situ, derivados de exposições a misturas complexas de metais. Contudo, é 
extremamente importante que conheçamos o papel dos contaminantes mais preocupantes 
no desenvolvimento de efeitos adversos, em diferentes níveis de organização biológica, 
antes de termos a capacidade de perceber e prever potenciais efeitos sinergísticos e 
antagonísticos  resultantes da exposição a misturas.  
 A espécie Carassius auratus revelou ser um bom organismo-teste para a 
monitorização da contaminação de ambientes aquáticos com urânio, uma vez que 
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bioacumula este metal no músculo, um tecido disponível em maior quantidade, um aspecto 
particularmente importante em organismos de pequenas dimensões. Contudo, contrariando 
outros autores, o comportamento alimentar não revelou ser um parâmetro sensível nesta 
espécie, para avaliar a exposição ao elemento químico em estudo, na medida em que não 
se registaram diferenças significativas no número médio das presas ingeridas, em função 
das concentrações.          
 Os nossos resultados sugerem ainda que outras defesas antioxidantes, além da 
catalase, a qual foi inibida, podem ter evitado a peroxidação lipídica das células hepáticas. 
Apesar da depuração do urânio acumulado no músculo, ao longo do tempo de pós-
exposição avaliado, a inibição da actividade da catalase, sugere que o sistema de stress 
oxidativo permanece afectado no período de pós-exposição, mesmo em animais controlo. 
A alimentação de animais durante este período pode ter contribuído para induzir condições 
de stress oxidativo. Deste modo prevê-se a realização de estudos que permitam perceber a 
contribuição da alimentação, temperatura, estimulação mecânica e visual, e a presença de 
predadores na indução de stress oxidativo em peixes de água doce. 
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De acordo com a Análise de Risco Ecológico em curso, para a mina da Cunha 
Baixa, foi feita a caracterização química do compartimento aquático (Antunes et al., 2007) 
e terrestre (Pereira et al, 2008) e foram efectuados estudos ecotoxicológicos dos efeitos do 
efluente mineiro, antes e após o tratamento químico, em algas, invertebrados (Antunes et 
al, 2007) e anfíbios (Marques et al, 2008). Impunha-se a necessidade de avaliar os efeitos 
letais e sub-letais ao nível dos peixes, de forma a complementar a informação para os 
diferentes níveis tróficos. Assim, de acordo com os procedimentos padronizados pela 
OECD (1992), determinou-se um EC50 para as 24, 48 e 96 horas de exposição, utilizando a 
espécie Carassius auratus e avaliando o parâmetro mortalidade. De acordo com os valores 
determinados EC50-24h= 82,90% (IC95% = 75,2- 94,8), EC50-48h =78,20% (IC95% =78,2- 86,2) 
e EC50-96h = 76,6% (IC95% = 75,9- 77,3), para os diferentes períodos de exposição, ao 
efluente com o pH ajustado para um valor próximo da neutralidade, podemos considerar 
que o efluente apresenta uma toxicidade aguda, reduzida para a espécie em causa. Por 
outro lado, quando os organismos foram expostos ao efluente não diluído, com pH 
ajustado para um valor próximo da neutralidade, não se registou mortalidade, pelo que se 
pode concluir que a acidez tem um papel preponderante na toxicidade do efluente. Deste 
modo, prevê-se que a libertação do mesmo em sistemas aquáticos adjacentes, que tenham 
um poder tamponizante e de diluição significativo, não irá dar origem a efeitos agudos, na 
comunidade ictioplanctónica, caso as espécies presentes tenham sensibilidades 
semelhantes a Carassius auratus. Contudo, poder-se-ão esperar efeitos indirectos, na 
medida em que o efluente demonstrou uma toxicidade mais elevada para níveis inferiores 
da cadeia trófica.     
Sendo o urânio um dos elementos mais preocupantes, presentes no efluente da mina 
da Cunha Baixa, e pelo facto de existir pouca informação sobre os efeitos sub-letais 
induzidos por este elemento, em espécies de água doce, no segundo capítulo procurou-se 
avaliar a toxicidade sub-letal do urânio, utilizando uma vez mais a espécie Carassius 
auratus e avaliando parâmetros individuais (comportamento alimentar) e sub-individuais 
(actividade da catalase hepática e peroxidação lipídica das células hepáticas-TBARS). A 
gama de concentrações testada (0, 100, 450 e 2025 g L-1) foi definida de forma a incluir 
uma concentração próxima de 1800 g L-1, registada por Antunes et al. (2007), no efluente 
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da mina da Cunha Baixa e correspondendo por isso ao pior cenário de exposição directa ao 
efluente de uma mina de urânio. Carassius auratus revelou uma significativa capacidade 
de bioacumular urânio no músculo, após 96h de exposição às concentrações testadas mais 
elevadas, assim como de o eliminar, no período de pós exposição considerado. Não 
obstante a bioacumulação de urânio, não se registaram alterações significativas no 
comportamento alimentar da espécie, pelo que ao contrário do demonstrado por outros 
autores, este parâmetro demonstrou ser pouco sensível a exposições sub-letais a urânio, 
pelo menos para a espécie utilizada neste estudo.  No que se refere aos parâmetros de 
stress oxidativo, a actividade da enzima catalase foi claramente inibida no período de pós-
exposição. No entanto, tal facto não se traduziu na peroxidação lipídica das células 
hepáticas. De acordo com outros trabalhos (Zhang et al. 2005; Bagnyukova et al. 2007) a 
enzima catalase parece ser a menos importante no papel de destoxificação relativamente a 
outras enzimas envolvidas na resposta ao stress oxidativo, nomeadamente a GPx, GST e 
GR. A inibição desta enzima pode ter ocorrido por ligação do urânio a grupos -SH. 
Contudo, outros mecanismos podem ter sido activados, impedindo o stress oxidativo das 
células hepáticas. Por outro lado, e uma vez que o mesmo se registou para os organismos 
do controlo, durante o período de pós-exposição, não se pode ignorar a possibilidade de o 
manuseamento e alimentação dos peixes durante este período ter afectado os organismos, 
induzindo condições de stress oxidativo.   
        Adicionalmente, e dadas as propriedades químicas do urânio, para avaliar a toxicidade 
deste elemento será importante utilizar tanto biomarcadores de stress oxidativo como 
biomarcadores de genotoxicidade aliados a efeitos histopatológicos e parâmetros 
comportamentais como actividade natatória e comportamento alimentar, pois as alterações 
ao nível do individuo têm por base alterações celulares e biomoleculares e reflectem-se ao 
nível da população e do ecossistema. De qualquer modo, e com base nos resultados obtidos 
sugerimos que esta avaliação seja feita para períodos de exposição superiores.  
            
            
            
            
            
           
Conclusão Geral 
75 
Bibliografia 
 
Antunes, S.C., Pereira, R., Gonçalves, F. (2007). Acute and chronic toxicity of effluent 
water from an abandoned uranium mine. Archives of Environmental Contamination 
and Toxicology 53(2): 207-213.  
Bagnyukova, T.V., Luzhna, L.I., Pogribny, I.P.e Lushchak, V.I. (2007). Oxidative stress 
and antioxidant defenses in goldfish liver in Response to short-term exposure to 
Arsenite.  Environmental and Molecular Mutagenesis 48: 658-665  
Marques, S.M., Gonçalves, F., Pereira, R. (2008). Effects of a uranium mine effluent in the 
early-life stages of Rana perezi Seoane. Science of the Total Environment 
402(1):29-35 
Marques, S.M., Gonçalves, F., Pereira, R. (in press). Histopathological changes and 
erythrocytic nuclear abnormalities in a iberian green frogs (Rana perezi Seoane) 
from an uranium mine pond. Aquatic Toxicology. 
OECD (1992). Fish acute toxicity test. OECD Guideline for Testing of Chemicals 203. 
OECD, Paris. Pp. 1-9. 
Pereira, R., Antunes, S.C., Marques, S.M., Gonçalves, F. (2008). Contribution for tier 1 of 
the ecological risk assessment of Cunha Baixa uranium mine (Central Portugal): I. 
Soil chemical characterization. The Science of the Total Environment. 390:377–86. 
Zhang, J.F., Liu, H., Sun Y.Y., Wang, X.R., Wu, J.C., Xue, Y.Q. (2005).  Responses of the 
antioxidant defenses of the goldfish Carassius auratus, exposed to 2,4-
dichlorophenol. Environmental Toxicology and Pharmacology 19: 185–190 
 
